Die Belastung von Nutzern im Straßenverkehr mit Luftschadstoffen: Das Fahrrad als mobiler Messträger zur Feinstaubmessung im Straßenraum by Scherzer, Laura





M.Sc. Laura Scherzer 
 
Verkehrsökologische Schriftenreihe 
Heft 11 /2017 
TU Dresden 
Professur für Verkehrsökologie 
Prof. Dr.-Ing. Udo J. Becker 
Dipl.-Ing. Sven Lißner 
 
Professur für BWL, insbesondere Betriebliche Umweltökonomie   
Prof. Dr. rer. pol. Edeltraud Günther 
 
ISSN  2367-315X 
Dresden, den 25.04.2017 
Professur für Verkehrsökologie _ 01069 Dresden _ Hettnerstr. 1     Tel.: +49 (0) 351 463 36566 _  www.verkehrsökologie.de _ mail: info@verkehrsökologie.de 
Die Belastung von Nutzern im Straßenverkehr mit Luftschadstoffen:  




Prof. Dr.-Ing. Udo J. Becker
Prof. Dr. rer. pol. Edeltraud Günther
Dipl.-Ing. Sven Lißner
Technische Universität Dresden







Als wissenschaftliches elektronisches Dokument veröffentlicht auf dem Sächsischen 
Dokumenten- und Publikationsserver Qucosa der Sächsischen Landesbibliothek – Staats- und 
Universitätsbibliothek Dresden (SLUB). 
Masterarbeit eingereicht: 2016
Veröffentlicht: 2017
Bevorzugte Zitierweise: Scherzer, Laura (2016): Die Belastung von Nutzern im 
Straßenverkehr mit Luftschadstoffen: Das Fahrrad als mobiler Messträger zur 
Feinstaubmessung im Straßenraum. Masterarbeit an der Professur für Verkehrsökologie und 
an der Professur für Betriebswirtschaftslehre, insbesondere Betriebliche Umweltökonomie, 
TU Dresden (2016). In: Verkehrsökologische Schriftenreihe (11/2017). ISSN 2367-315X.
Online im Internet: http://nbn-resolving.de/urn:nbn:de:bsz:14-qucosa-201073
Vorwort
Verkehrsaktivitäten stehen in vielfältigen Wechselwirkungen mit ihrem wirtschaftlichen, 
ökologischen und sozialen Umfeld. Der Lehrstuhl für Verkehrsökologie beschäftigt sich seit 
seiner Gründung im Jahr 1994 in Forschung und Lehre mit diesen Wechselwirkungen, denn 
nur eine zusammenfügende Betrachtung kann sinnvolle und tragfähige Lösungen ergeben. 
Übergeordnetes Ziel aller Arbeiten des Lehrstuhls ist entsprechend der offiziellen Widmung, 
„zur Verringerung der Umweltbelastungen aus dem Verkehr beizutragen“. Schwerpunkte sind 
dabei Arbeiten zur Umsetzung einer nachhaltigeren Verkehrsentwicklung, die in folgenden 
Themenschwerpunkten konkretisiert werden: 
a) Emissionsfaktoren im Straßenverkehr und bei anderen Verkehrsträgern, Fahrmuster 
sowie Verkehrssituationen und ihre Bestimmung 
b) Externe Kosten und Nutzen des Verkehrs, Kostenwahrheit, Internalisierungsansätze
c) Nachhaltige Verkehrsentwicklung: Auswirkungen, Verfahren, Konsequenzen
d) Forschungsschwerpunkt Rad- und Fußverkehr
e) Energie und CO2 im Verkehr, Energieflussmodelle und kumulierte Energieaufwände
f) Verkehr in Entwicklungsländern
g) Umweltbildung, Monitoring und Evaluation
Die Ergebnisse der dazu durchgeführten Untersuchungen sowie ausgewählter studentischer 
Arbeiten sollen im Rahmen dieser „Verkehrsökologischen Schriftenreihe“ einer breiteren 
Öffentlichkeit zugänglich gemacht werden. Damit möchten wir einerseits die fachliche 
Diskussion zu Problemstellungen einer nachhaltigen Mobilitätsentwicklung und anderseits den 
offenen Zugang zu Wissen und Informationen unterstützen.  
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Das Verkehrswesen gilt weltweit als ein wesentlicher und zudem wachsender Verursacher von 
Luftverschmutzung. Insbesondere die Emissionen des Straßenverkehrs lösen Bedenken hinsicht-
lich ihrer Folgen auf die Gesundheit der Bevölkerung aus  (Colvile, Hutchinson, Mindell, & War-
ren, 2001). Zahlreiche Studien behandeln den negativen Einfluss des Straßenverkehrs auf die 
Luftqualität (de Nazelle et al., 2010; Grabow et al., 2012; David Rojas-Rueda, de Nazelle, 
Tainio, & Nieuwenhuijsen, 2011; David Rojas-Rueda, De Nazelle, Teixidó, & Nieuwen-
huijsen, 2013; Rojas-Rueda, De Nazelle, Teixidó, & Nieuwenhuijsen, 2012b; Wang et al., 
2005b; Woodcock, Givoni, & Morgan, 2013b). 
Häufig liegt der Schwerpunkt der Untersuchungen auf den damit verbundenen gesundheitli-
chen Auswirkungen auf die Bevölkerung. Um die negativen gesundheitlichen Folgen von 
Luftverschmutzung zu senken, wird auf eine modale Verkehrsverlagerung hin zu aktiven Be-
förderungsarten wie Radfahren oder Zufußgehen abgezielt (Woodcock et al., 2009). Insbe-
sondere das Fahrrad genießt einen hohen Stellenwert als umweltfreundliches und gesundheits-
förderndes Verkehrsmittel (Ahrens, Aurich, Böhmer, Klotzsch, & Pitrone, 2010; Lawson, 
Pakrashi, Ghosh, & Szeto, 2013; Rabl & De Nazelle, 2012; Ramos, Wolterbeek, & Almeida, 
2016; Vanparijs, Int Panis, Meeusen, & de Geus, 2015). Dabei bleibt die Frage offen, mit wel-
cher Schadstoffbelastung sich der Radfahrer selbst konfrontiert sieht. Denn während der Rad-
fahrer das vermeintlich uneingeschränkt nachhaltige Produkt Fahrrad nutzt, um neben des Be-
förderungszwecks einen Mehrwert zugunsten der Gesundheit der Bevölkerung zu generieren,
kann er  besonders von einer verkehrsbedingt erhöhten, gesundheitsschädlichen Belastung 
durch Luftschadstoffe betroffen sein (Berghmans et al., 2009; McNabola, Broderick, & L. W. 
Gill, 2008; Ramos et al., 2016). Obwohl nur ca. 6 – 8 % des Tages mit dem Zurücklegen von 
Wegen verbracht werden, trägt diese Zeit mit am meisten zur gesamten täglichen Schadstoff-
belastung bei, insbesondere in verkehrsstarken Regionen (Dons, Int Panis, Van Poppel, Theu-
nis, & Wets, 2012; Duci, Chaloulakou, & Spyrellis, 2003; Karanasiou, Viana, Querol, Mo-
reno, & de Leeuw, 2014; Kaur, Nieuwenhuijsen, & Colvile, 2007). Aus diesem Grund darf die
Bewertung der Luftqualität nicht bei der Gesundheit der Bevölkerung aufhören, sondern muss 
vielmehr auch die Gesundheit der Verkehrsteilnehmer integrieren. Diese Arbeit konzentriert 
sich diesem Dilemma folgend darauf, sich kritisch mit der persönlichen Schadstoffbelastung 
von Nutzern des Straßenverkehrs zu beschäftigen. Mithilfe eines systematischen Literaturre-
views soll herausgearbeitet werden, wie die Nutzer verschiedener Verkehrsmittel des Straßen-
verkehrs Luftschadstoffen ausgesetzt sind. 
Aus dieser Problemstellung ergibt sich folgende zentrale Frage für die vorliegende Arbeit:
- Wie ist der aktuelle Forschungsstand zur Belastung von Nutzern im Straßenverkehr 
mit Luftschadstoffen?
Das Maß der Belastung hängt von verschiedenen Faktoren ab (Li et al., 2015; Yu et al., 2012). 




- Welche Luftschadstoffe wirken sich auf Nutzer im Straßenverkehr aus?
- Wie unterscheidet sich die Schadstoffbelastung der verschiedenen Verkehrsteilnehmer 
und wie lassen sich diese Unterschiede begründen?
Die Bestimmung der individuellen Schadstoffbelastung ist ein wesentliches Werkzeug, um 
das daraus resultierende Gefahrenpotential für die Bevölkerung abzuschätzen und Gegenmaß-
nahmen einzuleiten (Berghmans et al., 2009). Das Immissionsmessnetz des Freistaats Sachsen 
soll über stationäre Messeinrichtungen die Luftschadstoffsituation erfassen. Dabei belegen 
mehrere Studien, dass stationäre Messungen die tatsächliche Schadstoffbelastung von Ver-
kehrsteilnehmern nur unzureichend widerspiegeln (Chan & Wu, 1993; Kaur et al., 2007; 
Potchter et al., 2014; Tsai, Wu, & Chan, 2008; Violante et al., 2006). Bereits bei einer Entfer-
nung von 1 km zur Messstation wird die PM10-Konzentration, die sich aus der Messstation 
ergibt, zu gering geschätzt. Die Daten der Messstation sollten demnach nur mit Vorsicht zur 
Einschätzung der Schadstoffbelastung von Verkehrsteilnehmern verwendet werden (Gulliver 
& Briggs, 2004). Vielmehr sind mobile Monitoringeinrichtungen vorzuziehen, da diese räum-
lich nicht beschränkt sind (Elen et al., 2013; Farrar, Dingle, & Tan, 2001). Der zweite Teil 
dieser Arbeit kommt dieser Forderung nach, indem mittels mobilem PM10-Monitoring Auf-
schluss über die Belastungssituation der Nutzergruppe Radfahrer gegeben wird. 
Im Rahmen des Literaturreviews wird keine Studie ausfindig gemacht, die sich mit der 
Schadstoffbelastung im deutschen Straßenverkehr auseinandersetzt. Zugleich lassen sich Er-
gebnisse anderer Studien nicht auf deutsche Städte übertragen, da sich Untersuchungsräume 
anderer geografischer Lagen  bezüglich des Verkehrsverhaltens, der Emissionsquellen oder 
auch der verwendeten Kraftstoffe unterscheiden (Adams, Nieuwenhuijsen, Colvile, McMul-
len, & Khandelwal, 2001). Die mobile PM10-Messung am Beispiel einer Strecke im Dresdner 
Hauptstraßennetz schließt diese Lücke. Das Ziel der Messungen ist einerseits die Erklärung 
der Messergebnisse, um davon ausgehend explorativ Einflussfaktoren auf die Straßenrandbe-
lastung aufzuspüren. Andererseits soll demonstriert werden, inwieweit Visualisierungstechni-
ken zur Untersuchung der Schadstoffsituation im Straßennetz genutzt werden können.
1.2 Aufbau
Zu Beginn werden die zentralen Komponenten dieser Arbeit, Luftschadstoffe und Straßenver-
kehr, zueinander in Beziehung gesetzt. Innerhalb des zweiten Kapitels wird so ein Grundver-
ständnis generiert, das zum weiteren Verständnis der Arbeit erforderlich ist. Dabei sind insbe-
sondere die gesundheitlichen Wirkungen der Luftschadstoffe auf die Nutzer im Straßenver-
kehr von Bedeutung.
Methodisch setzt sich die vorliegende Arbeit aus zwei unterschiedlichen Arbeitsschritten zu-
sammen. Der Forschungsstand zum Einfluss von Luftschadstoffen auf die Nutzer im Straßenver-
kehr wird zunächst mittels eines systematischen Literaturreviews erarbeitet. Im Anschluss wird 
die Feinstaubbelastung von Radfahrern, speziell PM10, im Dresdner Hauptstraßennetz ermittelt. 
Innerhalb des dritten Kapitels wird die Technik des Literaturreviews kurz in seinen Grundla-
gen erläutert und dann auf die konkreten Forschungsfragen der Arbeit angewendet. Der Ab-
lauf des Literaturreviews orientiert sich dabei am Schema von Fink (2014). Das Literaturre-
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view schließt mit der verallgemeinernden Zusammenfassung der Ergebnisse der untersuchten 
Literatur und deren Diskussion.
Dem Literaturreview schließen sich Feinstaub-Messungen in Teilen des  Dresdner Hauptstra-
ßennetzes an. Dazu wird zunächst der Aufbau des Messapparats vorgestellt und das  Untersu-
chungsdesign hergeleitet. Die Ergebnisse der Messungen werden im Anschluss aufbereitet 
und visualisiert. Sie werden zudem hinsichtlich relevanter Einflussfaktoren ausgewertet und 
einer kritischen Auseinandersetzung unterzogen. 





Das Sächsische Staatsministerium für Umwelt und Landwirtschaft (2016) definiert Luftverun-
reinigung als eine Veränderung der natürlichen Zusammensetzung der Luft. Innerhalb entwi-
ckelter Industrienationen, aber auch in Schwellenländern, zeigt sich der Verkehr als ein we-
sentlicher Emittent von Luftschadstoffen. Die Luftschadstoffe werden direkt durch den Be-
trieb der Fahrzeuge oder auch indirekt durch vor- und nachgelagerte Prozesse freigesetzt. Bei-
spiele für indirekte Emissionsquellen sind die Bereitstellung von Infrastruktur, Treibstoff und 
Fahrzeugen (Becker, Gerike, & Winter, 2009).
Die gesundheitsschädlichen Wirkungen von Luftverschmutzung sind Gegenstand zahlreicher 
Studien der letzten Jahre (de Nazelle et al., 2010; Grabow et al., 2012; David Rojas-Rueda, de 
Nazelle, Tainio, & Nieuwenhuijsen, 2011; David Rojas-Rueda, De Nazelle, Teixidó, & Nieu-
wenhuijsen, 2013; Rojas-Rueda, De Nazelle, Teixidó, & Nieuwenhuijsen, 2012b; Wang et al., 
2005b; Woodcock, Givoni, & Morgan, 2013b). Abbildung 1 veranschaulicht konzeptuell den 
Zusammenhang zwischen verkehrsbedingten Emissionen und ihrer negativen Wirkung auf 
den Menschen. 
Abbildung 1: Konzeptuelle Darstellung des Zusammenhangs zwischen Emissionen des Verkehrs und ihrer Wir-
kung auf die Gesundheit (In Anlehnung an Bigazzi & Figliozzi, 2014; Ott, Steinemann, & Wallace, 2006)
Die Emissionen des motorisierten Verkehrs in Verbindung mit atmosphärischen chemischen 
und physikalischen Prozessen verschlechtern die Luftqualität derart, dass die Konzentration 
an Schadstoffen in der Luft zunimmt. Diese werden durch die Nutzer des Straßenverkehrs 
eingeatmet. Teile der inhalierten Schadstoffe lagern sich anschließend im menschlichen Kör-
per ab. Das Ausmaß der Ablagerung hängt von den Prozessen des Atmungstrakts und weiteren 
Systemen im Körper ab. Je nach Toxizität und der individuellen Physiologie des Menschen 




Bereits in den 1990er Jahren stellten Walters & Ayres (1996) die Auswirkungen von Luft-
schadstoffen dar (Abbildung 2). 
Abbildung 2: Reichweite und Umfang der gesundheitlichen Folgen von verunreinigter Umgebungsluft (In An-
lehnung an Colvile et al., 2001; Walters & Ayres, 1996)
Eine Belastung durch Luftschadstoffe wird mit einer zunehmenden Zahl an Todesfällen und 
Krankenhausaufenthalten infolge von Atemwegserkrankungen und Herz-Kreislauf-
Erkrankungen in Verbindung gebracht. Bislang ist noch nicht klar, ob Schwellenwerte für die-
se Schadstoffe existieren, unter denen die Konzentration in der Luft als unbedenklich einge-
stuft werden kann (Brunekreef & Holgate, 2002). 
Als wichtigste, durch Verkehr verursachte Luftschadstoffe sind Kohlenstoffmonoxid (CO), 
Stickstoffoxide (NOx), flüchtige organische Verbindungen (VOC) wie Benzol (C6H6), Ozon 
(O3) sowie Partikel (PM) zu nennen (Becker et al., 2009; Bigazzi & Figliozzi, 2014; Doorley, 
Pakrashi, & Ghosh, 2015). Nutzer des Straßenverkehrs sind diesen Schadstoffen in besonde-
rem Maße ausgesetzt (Bigazzi & Figliozzi, 2014; de Nazelle et al., 2012; Dons et al., 2012; 
Duci et al., 2003; Kaur et al., 2007; Ragettli et al., 2013).
CO entsteht als Nebenprodukt bei der unvollständigen Verbrennung von Treibstoffen. Insbe-
sondere Benzinfahrzeuge gelten als ein Hauptemittent von CO (de Nazelle et al., 2011; Ra-
mos et al., 2016). Infolgedessen weisen Gebiete mit hohem Verkehrsaufkommen eine erhöhte 
CO-Konzentration in der Luft auf (Kaur et al., 2007). CO verschlimmert Herzerkrankungen 
und verursacht neurologische Schäden. Es konnte bislang kein Nachweis erbracht werden, 
dass CO bis zu einer gewissen Schwelle als unbedenklich eingestuft werden kann (Townsend 
& Maynard, 2002). 
NOx sind auf ihre Masse bezogen eine der Hauptkomponenten primärer 
Schadstoffemissionen. NOx wird in Form von Stickstoffoxid (NO) und Stickstoffdioxid (NO2) 
emittiert. Andere Zusammensetzungen ergeben sich durch sekundäre Reaktionen mit Ozon 
und anderen Oxidantien. Schon die kurzzeitige Exposition mit NO2 wird mit Beeinträchtigun-
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gen der Atemwege und einer erhöhten Sterblichkeitsrate in Verbindung gebracht (Bigazzi & 
Figliozzi, 2014).
Flüchtige organische Verbindungen (VOC) sind eine Sammelbezeichnung für verschiedene 
Gaskomponenten wie Kohlenwasserstoffe in Kraftstoffen (Oktan, Benzol), Kraftstoffzusätze 
(Ether) und Verbrennungsnebenprodukte (Akrolein, Formaldehyd). Innerhalb von Stadtgebie-
ten sind Kraftfahrzeuge eine der Hauptquellen gasförmiger Kohlenwasserstoffe und anderer 
VOC (Brown, Frankel, & Hafner, 2007; Kansal, 2009; Watson, Chow, & Fujita, 2001).  Unter 
den sieben deutlich krebserregenden Luftschadstoffen befinden sich sechs VOC: Akrolein, 
Benzol, 1,3-Butadien, Formaldehyd, Naphthalin und andere polyzyklische organische Stoffe 
(U.S. Federal Highway Administration, 2009).
Bodennahes O3 ist ein weiterer Schadstoff, der mit Neurodegeneration, Atemwegs- und Herz-
Kreislauf-Erkrankungen sowie einer erhöhten Sterblichkeit in Verbindung gebracht wird. O3
entsteht überwiegend dann, wenn NOx, CO und VOC unter Sonnenlicht in der Atmosphäre
miteinander reagieren. Es tritt daher insbesondere als Ergebnis von Straßenverkehr auf, da 
dieser alle Voraussetzungen mit sich bringt (Ramos et al., 2016).
PM beschreibt Partikel verschiedener Größe und Zusammensetzung, die sich häufig aus un-
terschiedlichen Molekülen zusammensetzen. Insbesondere PM2,5 wird häufig stellvertretend 
als Indikator für die Luftqualität verwendet (Mueller et al., 2015). PM2,5 und ultrafeine Parti-
kel gelten als besonders gesundheitsschädlich (de Hartog et al., 2010). Eine genauere Be-
schreibung der Schadstoffgruppe PM wird in Kapitel 4.1 dieser Arbeit vorgenommen.
Die Definition der Schadstoffbelastung des Nutzers folgt in dieser Arbeit dem Ansatz von 
Bigazzi & Figliozzi (2014), wonach sie der massenmäßigen Schadstoffkonzentration ent-
spricht, die der Nutzer in seinem Atembereich ausgesetzt ist. Dieser Ansatz wird jedoch nicht 
in allen Studien konsequent verfolgt. Beispielsweise ermitteln Huang et al. (2012) die Schad-
stoffbelastung, indem sie sie die durchschnittliche Schadstoffkonzentration während eines 
Wegs mit der Wegedauer und der Inhalationsdosis multiplizieren. Int Panis et al. (2010) beto-
nen sogar, dass sie unter Belastung nicht die Schadstoffkonzentration verstehen, sondern 
vielmehr die im Körper abgelagerte Schadstoffmenge.
Das Maß der Belastung für Nutzer im Straßenverkehr hängt von vielen verschiedenen Fakto-
ren ab (Li et al., 2015). Als Beispiele können das lokale Verkehrsaufkommen, Wettereinflüsse 
aber auch das gewählte Verkehrsmittel aufgeführt werden (de Nazelle et al., 2012; Kaur & 
Nieuwenhuijsen, 2009).
Bisherige Studien belegen, dass Nutzer verschiedener Verkehrsmittel des Straßenverkehrs un-
terschiedlichen Schadstoffbelastungen ausgesetzt sind (Huang et al., 2012). Das heißt, die 
Wahl des Verkehrsmittels übt nicht nur einen entscheidenden Einfluss auf die verursachten 
Emissionen aus sondern auch auf die Schadstoffbelastung der Verkehrsteilnehmer. 
Eine modale Verlagerung des Straßenverkehrs hin zum Radverkehr geht mit einer Verbesse-
rung der Luftqualität einher. Die sinkende Konzentration gesundheitsschädlicher Emissionen 
in der Luft wirkt sich positiv auf die Gesundheit der Bevölkerung aus (de Nazelle et al., 2010; 
Grabow et al., 2012; Ramos et al., 2016; Rojas-Rueda et al., 2011, 2013; Wang et al., 2005b; 
Woodcock et al., 2013b). Gleichzeitig können aktive Verkehrsteilnehmer wie etwa Radfahrer 
infolge einer längeren Wegedauer und in Kombination mit einem erhöhten Atemminutenvo-
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lumen (AMV) eine höhere Inhalationsdosis als Autofahrer aufweisen (Götschi, Garrard, & Gi-
les-Corti, 2016). 
Die Inhalationsdosis D [mg] ist diejenige Masse an Luftschadstoffen, die durch Mund und 
Nase in den menschlichen Körper gelangt (Ott et al., 2006). Sie berechnet sich als das Produkt 
aus AMV [m3/min], Konzentration c des Stoffs in der Luft [mg/m3] und Dauer t der Belastung 
[min] (Do et al., 2014; Nyhan, McNabola, & Misstear, 2014). Werden für die Berechnung der 
Inhalationsdosis D die über die Belastungsdauer t variablen Werte für die Schadstoffkonzent-
ration c und das AMV verwendet, ergibt sich folgende Berechnungsformel (Bigazzi & Figlio-
zzi, 2014; Yu et al., 2012):




AMV beschreibt hierbei das Produkt aus Atemzugvolumen und Frequenz der Atemzüge (Pet-
zold & Carrasco, 1947). 
Der Freistaat Sachsen betreibt ein Immissionsmessnetz, um die gesetzlichen Auflagen zur 
Überwachung der Luftqualität zu erfüllen1. Allein in Dresden dienen drei stationäre Messein-
richtungen dem Zweck, die Luftschadstoffsituation zu erfassen. Die Standortwahl der Mess-
stationen soll eine flächendecke und genaue Immissionsüberwachung garantieren (Sächsi-
sches Staatsministerium für Umwelt und Landwirtschaft, 2016). Mehrere Studien zeigen sich 
darin einig, dass die Überwachung der Schadstoffkonzentration in der Umgebungsluft mittels 
stationärer Messeinrichtungen ein nur unzureichendes Bild der persönliches Belastung von 
Verkehrsteilnehmern widerspiegelt (Chan & Wu, 1993; Elen et al., 2013; Farrar et al., 2001; 
Kaur et al., 2007; Potchter et al., 2014; Tsai et al., 2008; Violante et al., 2006). Neben dem 
AMV hängt die Inhalationsdosis von Schadstoffen wesentlich von der räumlich und temporär
variablen Schadstoffkonzentration ab, der der Verkehrsnutzer im Verlauf seines Weges ausge-
setzt ist. Mobile Monitoringsysteme wie Messfahrräder sind ein geeignetes Werkzeug, um die 
persönliche Schadstoffbelastung von Nutzern im Straßenverkehr zu beobachten (Elen et al., 
2013; Farrar et al., 2001). Ihr Einsatz eignet sich für  eine detaillierte Kartierung der Luftqua-
lität. Zur visuellen Abbildung der Straßenrandbelastungen werden die erhobenen Konzentrati-
onswerte mit den GPS-Daten des Messinstruments gekoppelt und im Anschluss auf die Mess-
strecke projiziert (Berghmans et al., 2009). Die Erstellung von Feinstaubkarten ermöglicht die 
Identifikation von Hot Spots und die Lokalisation großer Feinstaub-Emittenten wie vielbefah-
rene Knotenpunkte oder Industrieanlagen (Berghmans et al., 2009; Elen et al., 2013). Ausge-
hend von den Ergebnissen können Maßnahmen zur Entlastung der kritischen Bereiche abge-
leitet werden. 
1 Die Verpflichtung zu einer landesweiten Überwachung der Luftqualität ergibt sich aus den EG-Richtlinien, die durch das 
Bundesimmissionsschutzgesetz und seine Verordnungen in deutsches Recht umgesetzt worden (Sächsisches Staatsminis-




3.1 Einführung in die Methode
Das erste Ziel dieser Arbeit ist es, den aktuellen Forschungsstand bezüglich der Belastung von 
Nutzern im Straßenverkehr mit Luftschadstoffen herauszuarbeiten. Methodisch wird der For-
schungsstand durch ein systematisches Literaturreview umgesetzt. Die Aufgabe eines solchen 
Reviews ist es, herauszufinden, was bislang über ein bestimmtes Thema bekannt ist, und diese 
Ergebnisse zu interpretieren und zu analysieren (Fink, 2014). Nach Fink lässt sich ein Litera-
turreview wie folgt definieren: 
“A systematic, explicit, comprehensive, and reproducible method for identifying, 
evaluating, and interpreting the existing body of original work produced by research-
ers and scholars“ (Fink, 2014: 36).
Das wissenschaftliche Review zeichnet sich durch eine strukturierte und wissenschaftlich 
nachvollziehbare Suchstrategie aus (Fink, 2014). Im Zuge der Nachvollziehbarkeit muss die 
Suchstrategie mitsamt den verwendeten Datenbanken, Suchbegriffen und Filterkriterien do-
kumentiert werden. Ein weiteres Merkmal eines guten wissenschaftlichen Literaturreviews ist 
die vollumfängliche Wiedergabe der bestehenden Literatur zu einem Thema: 
“Much like a museum that may work to represent classical, abstract, impressionistic, 
and modern art works, the ideal review volume would include a variety of topics and 
perspectives“ (Short, 2009: 1315). 
Demnach genügt es nicht, lediglich eine Teilmenge der bestehenden Literatur abzubilden. 
Vielmehr müssen alle relevanten wissenschaftlichen Arbeiten in das Review einbezogen wer-
den (Short, 2009). Um eine hohe methodische Qualität zu gewährleisten, muss wissenschaft-
lich hochwertige Literatur scharf von niedrig-qualitativer Literatur abgegrenzt werden. Zudem 
sollte sich ein gutes Review in erster Linie auf wissenschaftliche Primärliteratur stützen und 
weniger auf sekundäre (Fink, 2014). Die Entscheidung darüber, welche gefundene Literatur in 
das Review aufgenommen wird, ist somit ein weiteres wesentliches Merkmal eines Literatur-
reviews.
3.2 Durchführung des Reviews
3.2.1 Formulierung der Forschungsfrage  
Die eindeutige und präzise Formulierung der Zielsetzung ist eine wichtige Voraussetzung für 
den erfolgreichen Abschluss einer wissenschaftlichen Arbeit. Anstatt beim Versuch „alles“ er-
forschen zu wollen, zu scheitern, empfiehlt es sich, einen Teilaspekt herauszusuchen und die-
sen umso gründlicher zu behandeln (Berger, 2010).
Mithilfe dieses Reviews soll eine Bestandsaufnahme der veröffentlichten Literatur zur Belas-
tung von Nutzern im Straßenverkehr durch Luftschadstoffe erstellt werden. Im Rahmen des 
ersten Kapitels wurden bereits die Forschungsfragen herausgearbeitet, die an das Literaturma-
terial des Reviews gestellt werden und durch dieses zu beantworten sind.
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3.2.2 Bestimmung der Datenquellen und Suchbegriffe
Im Anschluss an die Formulierung der Forschungsfragen werden die für die Literatursuche zu 
verwendeten Datenbanken bestimmt sowie die Suchterme ausgewählt, die die relevantesten 
Treffer versprechen. 
Die Literatursuche stützt sich auf verschiedene englischsprachige Suchbegriffe für Verkehrs-
teilnehmer im Straßenverkehr und Luftschadstoffe, insbesondere Feinstaub (Tabelle 1).
Tabelle 1: Kombination der Suchbegriffe
Komponente 1 Komponente 2
traffic OR
“road transport” OR
“road traffic” OR 








air pollution OR 
exposure OR 
intake OR 













Der Suchoperator Trunkierung („*“)  ersetzt eine beliebige Anzahl an Zeichen und erlaubt die 
Suche nach unbestimmten Zeichenfolgen innerhalb eines Suchbegriffs.  Somit kann ausge-
hend von einem verkürzten Suchbegriff gleichzeitig nach Singular, Plural, Adjektiven, Verben
und Substantiven gesucht werden. Volltextsuchen werden möglichst vermieden. Stattdessen 
wird die Suche innerhalb von Titeln, Schlagworten oder Abstracts angestrebt.
Um Literatur hoher wissenschaftlicher Qualität aufzuspüren, wird nach Aufsätzen in wissen-
schaftlichen Fachzeitschriften gesucht (Hüske & Günther, 2015). Die Suche nach passender 
Literatur erfolgt am effizientesten über Online-Datenbanken (Fink, 2014).
Während der Durchführung eines vergangenen Literaturreviews zum Spannungsfeld Verkehr 
und Umwelt haben sich die folgende Online-Datenbanken als wertvoll erwiesen:
- EBSCO (Academic Search Complete, Business Source Complete, EconLit with Full 
Text, E-Journals, GreenFILE)
- Elsevier Science Direct
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- Web of Science Core Collection
Die folgende Literaturrecherche wird sich daher auf diese Volltext-Datenbanken beschränken.
Ausgehend von den Ergebnissen der Literatursuche wird innerhalb der Literaturverzeichnisse 
gefundener Aufsätze nach weiteren Studien zum Thema gesucht. Auch die von den einzelnen 
Datenbanken vorgeschlagenen verwandten Artikel werden hinsichtlich ihrer Relevanz ge-
prüft.2
3.2.3 Praktisches und methodisches Screening  
Mithilfe von praktischen und methodischen Filterkriterien wird diejenige Literatur aus der 
Menge von Treffern ausgewählt, die am besten zur Beantwortung der aufgestellten For-
schungsfragen beitragen. 
Im Rahmen des praktischen Screenings werden Filter gesetzt, die die nicht-relevante Literatur 
innerhalb der Suchergebnisse aussortieren soll. Als Ergebnis bleibt eine Vorauswahl an poten-
tiell relevanter Literatur bestehen (Fink, 2014).
Diese Arbeit konzentriert sich auf die Belastung von Nutzern im Straßenverkehr durch Luft-
schadstoffe. Daher wird sich auf Literatur konzentriert, die sich zum einen mit verkehrsbe-
dingten Luftschadstoffen auseinandersetzt und diese zudem hinsichtlich ihrer Wirkung auf den 
Menschen als Nutzer im Straßenverkehr betrachtet. Das entscheidende Kriterium bei der 
Auswahl der Reviewliteratur lautet daher: 
Kann der Aufsatz Antworten darüber geben, inwieweit Verkehrsteilnehmer Luftschad-
stoffen ausgesetzt sind? 
Kann ein gefundener Aufsatz keinen Beitrag zur Beantwortung der Frage leisten, so wird er 
im Rahmen des praktischen Screenings aussortiert.
Der Verkehrsteilnehmer steht im Rahmen dieses Reviews als Betroffener im Fokus und nicht 
als Verursacher von Luftschadstoffen. Studien, die die verkehrsbedingte Luftverschmutzung 
mit der Wirkung auf die allgemeine Bevölkerung oder auf Anwohner in Beziehung setzen, 
werden aussortiert, da diese innerhalb dieser Arbeit nicht als Nutzer im Straßenverkehr defi-
niert werden. Stattdessen soll Literatur ausgewählt werden, die ganz konkret auf die Nutzer 
eines Verkehrsmittels im Straßenverkehr eingeht und zwischen den verschiedenen Verkehrs-
teilnehmern unterscheidet. Die Belastung der Nutzer soll entweder in Form der Schadstoff-
konzentration im Fahrzeug oder in der Luft in unmittelbarer Nähe des Verkehrsteilnehmers 
widergegeben werden oder als die Dosis, die die Nutzer tatsächlich inhalieren. Aufsätze, die 
sich mit der Luftqualität im Allgemeinen befassen, werden nicht in das Review aufgenom-
men. Forschungen mit dem Fokus auf die Wirkung verschiedener Faktoren auf die Schad-
stoffbelastung werden ebenfalls aussortiert, da im Rahmen dieser Arbeit die tatsächliche, all-
tägliche Belastung der einzelnen Nutzer im Vordergrund steht. Es soll ein Querschnitt über die 
allgemeine Belastung abgebildet werden und weniger auf Sonderfälle und detaillierte Verbes-
serungsmöglichkeiten eingegangen werden. Für dieses Review sind daher empirische Studien 
2 Unter verwandten Artikeln werden solche verstanden, die die gleiche Literatur zitieren wie der Ursprungsartikel.
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entscheidend, da sie mithilfe von Messungen die tatsächliche Belastung der einzelnen Nutzer 
realistisch widerspiegeln. 
Die Schadstoffbelastung unterscheidet sich infolge unterschiedlicher Verkehrsaufkommen, 
Meteorologie, Messgeräte und anderer Faktoren teilweise erheblich je nach Untersuchungsort
und Forschungsdesign. Um die verschiedenen Nutzergruppen im Straßenverkehr dennoch 
hinsichtlich ihrer Schadstoffbelastung vergleichen zu können, richtet sich die Suche an Litera-
tur, die diesem Ansatz folgend innerhalb einer Studie mehrere Nutzergruppen entsprechend 
ihrer Belastung zueinander in Beziehung setzt.
Für die Literatursuche ergeben sich daher die folgenden Filter:
1) Enthält oben erarbeitete Suchterme
2) Englischsprachig
3) Nur Primärstudien (keine Review-Aufsätze)
4) Veröffentlichung innerhalb einer wissenschaftlichen Fachzeitschrift
5) Literatur innerhalb der Datenbank als Volltext verfügbar
6) Fokus auf der Belastung von Nutzern im Straßenverkehr durch verkehrsbedingte Luft-
schadstoffe 
7) Aufschlüsslung der Belastung nach einzelnen Verkehrsteilnehmern (Radfahrer, Fuß-
gänger, Pkw…) 
8) Quantitative Feldstudien: Empirische Erhebung der ausgesetzten Schadstoffkonzentra-
tion durch Messungen (Ausschluss von Annahmen, Simulationen, Modellen oder 
Verwendung bereits veröffentlichter Messwerte)
9) Nur Studien über mehr als eine Nutzergruppe im Straßenverkehr
Gefundene Reviews zum Thema gehen nicht in das vorliegende Review ein. Sie werden al-
lerdings erfasst und später mit den Ergebnissen des Reviews in Beziehung gesetzt.
Nachdem das praktische Screening eine erste Vorauswahl innerhalb der gefundenen Literatur 
getroffen hat, wird die übrige Literatur im Rahmen eines methodischen Screenings hinsicht-
lich ihrer wissenschaftlichen Qualität und ihrer Relevanz bezüglich der Forschungsfragen ge-
prüft. Diejenige Literatur, die den Anforderungen des praktischen und methodischen Scree-
nings gerecht wird, wird im Ordner „Gefunden“ abgelegt. Tabelle 13 dokumentiert die Litera-
tursuche innerhalb der Datenbanken.3
Insgesamt werden durch die Suche in den oben genannten Datenbanken 3.638 relevante Tref-
fer erzielt. Nach Bereinigung der Dubletten reduziert sich die Vorauswahl auf 1.202 Treffer. 
Durch die Filterkriterien 1 - 8 sinkt die Trefferzahl auf 86. Zusammen mit den Studien, die 
über die Literaturverzeichnisse relevanter Artikel und über verwandte Artikel gefunden wer-
den, steigt die Trefferzahl auf 129 relevante Aufsätze. Da für diese Arbeit nur diejenige Lite-
ratur interessiert, die verschiedene Nutzergruppen zueinander in Beziehung setzt (Filter 9),
3 Die Dokumentation der Literatursuche beschränkt sich auf die Treffer, die über Suchanfragen in Datenbanken gefunden 
wurden. Sie beinhaltet zudem keine Dubletten.
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ergeben sich final 50 Aufsätze mit empirischem Ansatz. Diese stehen der sich nun anschlie-
ßenden Codierung zur Verfügung.
3.2.4 Aufstellen des Analyserasters
Die Auswertung der Reviewliteratur erfolgt auf Grundlage eines Analyserasters. Dabei han-
delt es sich um ein standardisiertes Formblatt, über das sich die relevanten Daten und Infor-
mationen systematisch aus den gefundenen Aufsätzen extrahieren lassen (Fink, 2014). Der 
Vorteil eines Analyserasters liegt in der Strukturierung der wesentlichen Informationen nach 
inhaltsanalytischen Kategorien (Cooper, 1998; Früh, 2007; Mayring, 2010). Die auf dem Ka-
tegoriensystem aufbauende Codierung der Texte erfolgt über MaxQDA, einer Software zur 
Analyse qualitativer Daten.
Ein gutes Kategoriensystem orientiert sich an den zu beantwortenden Forschungsfragen. Ka-
tegorien und Unterkategorien, aus denen sich keine aufschlussreichen Schlussfolgerungen be-
züglich der Forschungsfragen ergeben, stellen überflüssigen Ballast dar (Früh, 2007). Die 
Herleitung des Kategoriensystems erfolgt zunächst deduktiv und orientiert sich an den For-
schungsfragen. Die Unterkategorien und Ausprägungen der Variablen werden induktiv erstellt 
und verfeinert. Hauptziel der empiriegeleiteten Kategorienbildung ist die Ausdifferenzierung, 
Ergänzung und Anpassung der theoriegeleiteten Hauptkategorien. Kann relevantes Textmate-
rial keiner der deduktiv gebildeten Kategorien zugeordnet werden, wird geprüft, ob das Kate-
goriensystem um eine weitere Kategorie zu ergänzen ist  (Früh, 2007). 
Die Codierung des Jahres der Veröffentlichung ermöglicht die Darstellung der Relevanz des 
Forschungsthemas im zeitlichen Verlauf. Zusätzlich zum Jahr der Veröffentlichung werden die 
Erhebungszeiträume der Messungen dokumentiert. In Kombination mit dem Untersuchungs-
raum lassen sich so Schlüsse ziehen, wie sich die Luftqualität einer Stadt im Lauf der Jahre 
verändert hat. Auch Vergleiche zwischen verschiedenen Untersuchungsräumen werden durch 
die Codierung Untersuchungsraum ermöglicht. Vergleiche sind dabei immer unter Berück-
sichtigung der übrigen Einflussfaktoren zu ziehen (El-Fadel & Abi-Esber, 2009).4
Die Unterkategorien der Verkehrsmittel werden um die in der Literatur untersuchten Nutzer 
erweitert, beispielsweise um die in Delhi geläufigen Autorikschaws (Kumar & Gupta, 2016)
oder die Minibusse in Mexiko-Stadt und Hong-Kong (Gómez-Perales et al., 2004, 2007; Lau 
& Chan, 2003; Shiohara, Fernández-Bremauntz, Blanco Jiménez, & Yanagisawa, 2005). Ver-
kehrsmittel, die nicht dem Straßenverkehr zuzuordnen sind, werden vom Review ausge-
schlossen.
Die wichtigsten Schadstoffe werden literaturgestützt herausgearbeitet (Becker et al., 2009; 
Bigazzi & Figliozzi, 2014; Sächsisches Staatsministerium für Umwelt und Landwirtschaft, 
2016). Die Auswahl der für das Review relevanten Luftschadstoffe erfolgt im Anschluss aus-
gehend von den in der gefundenen Literatur am häufigsten vorkommenden Luftschadstoffen. 
Von der Zahl der Veröffentlichungen zu einem Schadstoff wird auf dessen Relevanz in der 
Wissenschaft und damit auf ihre Relevanz für den Menschen geschlossen.
Zusätzlich zur Schadstoffkonzentration wird in einigen Arbeiten die Inhalationsdosis der Ver-
kehrsnutzer bestimmt. Das Analyseraster wird infolgedessen um die Kategorie Ansatz der Be-
4 Zur Berücksichtigung der übrigen Einflussfaktoren siehe Diskussion.
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lastungsbewertung ergänzt. Der Code Inhalationsdosis setzt die vorherige Bestimmung der 
Schadstoffkonzentration jedoch voraus, sodass der Code diesen Ansatz ebenfalls impliziert. 
Entsprechend der Filterkriterien enthält die gefundene Literatur ausschließlich Feldstudien, in 
denen die Schadstoffbelastung für Nutzer des Straßenverkehrs empirisch bestimmt wurde. Die 
Datenerhebung hinsichtlich der Schadstoffkonzentration erfolgt daher über alle Studien hin-
weg durch Messungen. Die Bildung einer Methodikkategorie erübrigt sich damit. Die ver-
wendeten Messinstrumente werden jedoch dokumentiert.
Die Ergebnisse des Analyserasters werden tabellarisch aufbereitet. Tabelle 14 fasst grundle-
gend zusammen, welche Luftschadstoffe in der Literatur hinsichtlich welcher Hauptver-
kehrsmittel bestimmt werden. Die Quantifizierung der Belastung wird in Form der durch-
schnittlichen Schadstoffkonzentration in der Atemluft dargestellt (Tabelle 15 - Tabelle 24).
3.3 Ergebnisse
3.3.1 Jahr der Veröffentlichung
Während Luftschadstoffe im Straßenverkehr in den 1990er Jahren in nur sehr geringem Maße 
auf die Nutzerbelastung bezogen wurde, gewinnt das Thema nach der Jahrtausendwende zu-
nehmend an Bedeutung. 92 % der für dieses Review verwendeten Literatur wurden nach dem 
Jahr 2000 veröffentlicht. Obwohl die Zahl der Veröffentlichungen nicht stetig zunimmt, zeigt 
Abbildung 3 dennoch einen deutlichen Niveausprung der Veröffentlichungen in den Jahren 
20001 – 2016 gegenüber den 1990er Jahren. 
Abbildung 3: Anzahl der Studien zur Luftschadstoffbelastung nach dem Jahr ihrer Veröffentlichung (Eigene 
Darstellung)
3.3.2 Untersuchungsort
Auffällig viele Veröffentlichungen untersuchen die Schadstoffbelastung im europäischen 
Raum (Abbildung 4). Aus dem asiatischen Raum ist insbesondere China besonders vertreten 
(Abbildung 5). Dabei richtet sich das Hauptaugenmerk der Forschungsliteratur insbesondere 
auf Metropolen wie London (Adams, Nieuwenhuijsen, Colvile, et al., 2001; Adams, Nieu-










Kaur, Nieuwenhuijsen, & Colvile, 2005) und Mexiko-Stadt (Fernandez-Bremauntz & Ashmo-
re, 1995; Gómez-Perales et al., 2004, 2007; Shiohara et al., 2005) mit jeweils vier Studien, ge-
folgt von drei Aufsätzen zu Hong Kong. Diese Städte haben aufgrund ihres starken Verkehrs-
aufkommens einen erhöhten Bedarf daran, die Belastung der Bevölkerung durch Luftschad-
stoffe zu senken. Mit Dublin findet sich eine weitere Stadt, die in drei verschiedenen Studien 
als Untersuchungsort aufgegriffen wird (McNabola et al., 2008; Nyhan, McNabola, & Misste-
ar, 2014; O’Donoghue, Gill, McKevitt, & Broderick, 2007). Die mehrfache Untersuchung der 
gleichen Stadt auf den gleichen Schadstoff bietet eine sehr gute Möglichkeit, die Entwicklung 
der Schadstoffsituation über die Jahre hinweg nachzuvollziehen (siehe 3.3.4).
Abbildung 4: Untersuchungsorte nach Kontinenten (Eigene Darstellung)
















































Die Verkehrsmittel des Straßenverkehrs umfassen im Rahmen dieser Arbeit neben den kon-
ventionellen Straßenverkehrsmitteln Pkw, Bus und Taxi auch Fußgänger und Radfahrer. Diese 
fünf Verkehrsmittel werden in der Reviewliteratur am häufigsten aufgegriffen. Radfahren und 
Zufußgehen sind mit jeweils über 20 Aufsätzen präsent (Abbildung 6). Pkw und Taxi werden 
mit wenigen Ausnahmen (de Bruin et al., 2004; Fernandez-Bremauntz & Ashmore, 1995; 
Kaur et al., 2005) nicht gemeinsam in einer Studie aufgeführt. Vielmehr unterscheiden sie 
sich in ihrer Verfügbarkeit je nach Untersuchungsraum, sodass in der Regel nur einer der bei-
den Vertreter genannt wird. Werden die Studien zu Pkw und Taxi zusammen addiert, so ergibt 
sich unter Berücksichtigung der oben genannten Ausnahmen eine Zahl von 43 Studien. Damit 
liegt die Anzahl jedoch noch immer unter der Häufigkeit des Busses, der das Ranking auf-
grund seiner weltweiten Popularität als öffentliches Verkehrsmittel weiterhin anführt. Die 
Straßenbahn als auf der Straße geführtes Schienenfahrzeug wird ebenfalls dem Straßenver-
kehr zugeordnet.5
Je nach Untersuchungsraum werden ganz verschiedene Verkehrsmittel für die Schadstoffmes-
sungen ausgewählt (Abbildung 6). In Mexiko-Stadt ist ebenso wie in Hong Kong der Minibus 
gebräuchlich. Duci et al. (2003) haben den in Thessaloniki, Griechenland, ortsüblichen Ober-
leitungsbus in das Review eingebracht. Gleiches gilt für Kumar & Gupta (2016) mit der Auto-
rikschaw in Delhi, Indien.
5 Die Zuordnung der Straßenbahn zu den Verkehrsmitteln des Straßenverkehrs deckt sich mit der Einteilung der Verkehrsmit-
tel nach Lau & Chan (2003).
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Abbildung 6: Absolute Häufigkeit untersuchter Verkehrsmittel. Oben: Individualverkehr, unten: Öffentlicher 
Verkehr (Eigene Darstellung)
Eine Übersicht darüber, welche Literatur sich hinsichtlich welchen Schadstoffs auf welche 
Verkehrsmittel stützt, ist im Anhang mit Tabelle 14 gegeben.6 Entsprechend des Filterkriteri-
ums unternimmt jede Studie innerhalb der Reviewliteratur Messungen zu mindestens zwei 
unterschiedlichen Verkehrsmitteln. Nur so kann gewährleistet werden, dass die Messungen 
verschiedener Verkehrsmittel miteinander vergleichbar sind.
3.3.4 Luftschadstoffe
Tabelle 14 fasst die Studien zusammen, die die Luftschadstoffbelastungen verschiedener 
Nutzer des Straßenverkehrs miteinander vergleichen. 37 der 50 Referenzen konzentrieren sich 
unter anderem auf Partikel und in welchem Maß verschiedene Nutzer im Straßenverkehr 
diesen ausgesetzt sind. Dieser hohe Anteil ist nicht zuletzt darauf zurückzuführen, dass 
Partikel in Hinblick auf die PM10-Messung im zweiten Teil dieser Arbeit als einziger 
6 Die Tabelle erfasst nur Verkehrsmittel des Straßenverkehrs. Behandeln die untersuchten auch andere Verkehrsmittel wie 



























Schadstoff  einen eigenen Suchbegriff bilden. Kohlenstoffmonoxid (CO) und flüchtige 
organische Verbindungen (VOC) folgen mit 15 bzw. 12 Aufsätzen.
Der konkrete Vergleich der Studien wird im Rahmen des entsprechenden Schadstoffkapitels 
durchgeführt und tabellarisch dargestellt (Tabelle 15 bis Tabelle 24). Dabei wird deutlich, dass 
nicht nur ganz verschiedene Verkehrsmittel und Schadstoffe thematisiert werden, sondern 
dass die durchgeführten Messungen sich ebenso in ihren Instrumenten und ihrer 
Durchführung unterscheiden. So werden die PM2,5-Messungen beispielsweise sowohl 
photometrisch (Boogaard, Borgman, Kamminga, & Hoek, 2009) als auch gravimetrisch 
(Adams, Nieuwenhuijsen, Colvile, et al., 2001) durchgeführt. Die verwendeten 
Messinstrumente und Methoden müssen bei dem Vergleich der Ergebnisse unbedingt  
berücksichtigt werden. Ohne Hinterfragen der Messwerte dürfen keine Schlüsse gezogen 
werden.
3.3.4.1 Kohlenstoffmonoxid
In 16 der 50 Studien werden CO-Messungen durchgeführt, um den Einfluss der Verkehrsmit-
telwahl auf die Schadstoffbelastung der Reisenden zu untersuchen (Tabelle 15). Duci et al. 
(2003) beobachten einen signifikanten Einfluss des gewählten Verkehrsmittels auf die CO-
Belastung der Straßenverkehrsnutzer. Die Messungen von Chan, Lau, Zou, Cao, & Lai (2002)
in Guangzhou, China ergeben, dass die CO-Konzentration innerhalb von Taxis größer ist als 
die in Bussen, wobei die klimatisierte Variante der Fahrzeuge  jeweils mit einer größeren 
Konzentration einhergeht (A/C Taxi: 28,7 ppm, A/C Bus 8,9 ppm). Gleiches ergibt die Arbeit 
von de Bruin et al. (2004) in Mailand mit einem Verhältnis der durchschnittlichen CO-
Belastung zwischen Taxi bzw. Pkw zu Bus von 1,5. In Barcelona wird sogar ein Verhältnis 
von 3,4 festgestellt (de Nazelle et al., 2012), in Lissabon eins von 1,4 (Ramos et al., 2016)
und in Peking eins von 2,2 (Huang et al., 2012). Mit der zügigeren Geschwindigkeit von 
Pkws und der damit verbundenen größeren Luftzirkulation auf den linken Fahrstreifen nimmt 
die Verbreitung der Emissionen zu. Die allgemein hohe CO-Konzentration in Pkws und Bus-
sen ergibt sich aus den Emissionen benachbarter Fahrzeuge sowie aus den eigenen Abgasen, 
die ins Fahrzeuginnere gelangen können. Ein schlechter Zustand der untersuchten Fahrzeuge, 
zäh fließender Verkehr sowie regelmäßige Stopps, z.B. an Bushaltestellen, zählen zu den 
Hauptursachen (Chan, Lau, Zou, et al., 2002). In Hong Kong sind Fahrgäste in Bussen mit 
1,6 µL/L sogar einer höheren CO-Konzentration ausgesetzt als Fußgänger (0,9 µL/L) (Chan 
& Wu, 1993). Diese Ergebnisse sind jedoch nicht konsistent. So schließen sich de Bruin et al. 
(2004) und de Nazelle et al. (2012) mit ihren Untersuchungen in den europäischen Großstäd-
ten Mailand und Barcelona dem Ergebnis an, dass Fußgänger CO weniger stark ausgesetzt 
sind als Fahrgäste in Bussen. Ihre Arbeiten ergeben ein durchschnittliches Belastungsverhält-
nis zwischen Fußgänger und Bus von 0,8 und 0,6. Gleichzeitig stellen Duci et al. (2003) in 
Athen ein umgekehrtes Verhältnis fest (1,1). Eine zweite Studie in Barcelona zeigt zudem auf, 
dass das Belastungsverhältnis je nach Fußgängerroute variiert (0,8 – 1,2) (Moreno et al., 
2015).
In Barcelona zeigen sich Radfahrer und Fußgänger im Vergleich zu anderen Verkehrsmitteln 
am wenigsten von CO belastet (1,64 ppm bzw. 1,31 ppm). Gleiches zeigen die Arbeiten in 
Hong Kong, Mailand, Peking, Lissabon und Hanoi (Chan & Wu, 1993; de Bruin et al., 2004; 
Huang et al., 2012; Ramos et al., 2016; Saksena, Quang, Nguyen, Dang, & Flachsbart, 2008). 
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Duci et al. (2003) und Kaur et al. (2005) haben für Athen und London gegensätzliche Ergeb-
nisse festgestellt.
Für Mexiko-Stadt liegen gleich drei Messungen vor (Fernandez-Bremauntz & Ashmore, 
1995; Gómez-Perales et al., 2004, 2007). Das erlaubt die Darstellung der CO-Konzentration 
in ihrer zeitlichen Entwicklung (Abbildung 7). Neben der Erkenntnis, dass die Fahrgäste von 
Minibussen stärker durch CO belastet werden, ist auch eindeutig ersichtlich, dass sich das Be-
lastungsniveau innerhalb von zwölf Jahren mehr als halbiert hat. Gleichzeit muss festgehalten 
werden, dass die Studie von 1991 eine höhere Probenzahl aufweist als die beiden folgenden 
Studien. Zudem wurden die Messungen 1991 im Winter durchgeführt, während die Messun-
gen von Gómez-Perales et al. (2004) im Sommer durchgeführt wurden. Die Unterschiede in 
den Messwerten könnend daher zu Teilen auch saisonal bedingt sein.
Abbildung 7: Entwicklung der CO-Belastung in Mexiko-Stadt in Bussen und Minibussen (Eigene Darstellung)
Tabelle 15 verdeutlicht, dass die gemessenen Messwerte teilweise sehr großen Schwankungen 
unterliegen. Bei zwei der Studien bewegen sich die Standardabweichungen (SD) der Ver-
kehrsmittel sogar in Bereichen von über 50 % der durchschnittlichen CO-
Schadstoffkonzentration (de Bruin et al., 2004; Potchter et al., 2014). Die durchschnittliche 
Konzentration während einer Messrunde ist daher nur bedingt aussagekräftig.
3.3.4.2 Stickoxide
Die Belastung durch NOx wird in drei Arbeiten thematisiert. Chan & Wu (1993) haben sich als 
einzige Vertreter dieses Reviews dem Luftschadstoff NO gewidmet. Ihrer Arbeit nach sind 
Fußgänger in Hong Kong einer deutlich geringeren NO-Konzentration ausgesetzt als sie im 
Innenraum von Bussen zu finden ist (0,156 µL/L bzw. 0,490 µL/L). Die höchsten gemessenen 
Werte dieser beiden Verkehrsmittel liegen mit 0,922 µL/L für Fußgänger und 1,122 µL/L für 
das Fahrzeuginnere des Busses über dem Doppelten des Durchschnitts.
Gegenüber NO2 sind Fußgänger ebenfalls im Vorteil mit einem durchschnittlichen Konzentra-
tionsverhältnis von 0,6 gegenüber dem Bus. Die NO2-Konzentration in Bussen zeigt dabei 
keinen Zusammenhang zu Zeit und Tag der Messung (Chan & Wu, 1993). Lewné et al. (2005)
















Fahrerkabine von 68 μg/m3 am stärksten durch NO2 betroffen, gefolgt von Bus und Taxi 
(60 μg/m3 bzw. 48 μg/m3). Auch in Perth, Australien, ist die Konzentration in Bussen nach 
Farrar et al. (2001) größer als in Taxis (31 ppb bzw. 15 ppb). Taxis werden in Perth besonders 
abends während der Nebenverkehrszeit genutzt, sodass sie bei einem geringeren Verkehrsauf-
kommen fahren. Während der Hauptverkehrszeiten kann die Luft in Taxis recycelt werden, 
sodass der Zufluss der Außenluft reguliert wird (Farrar et al., 2001). Sowohl die innerstädti-
schen Busse als auch die Überlandbusse weisen gegenüber Taxis eine über 50 % höhere NO2-
Konzentration in ihrem Inneren auf (37 ppb bzw. 31 ppb). Radfahrer bewegen sich mit 22 ppb 
in einem höheren Bereich als Taxifahrer. Der Unterschied zu Fahrradkurieren lässt sich damit 
begründen, dass diese ihrer Messmonitore auch beim Betreten von Gebäuden getragen haben 
und sich somit nicht über die gesamte Messdauer in der unmittelbaren Nähe zur Schadstoff-
quelle Verkehr befanden (Farrar et al., 2001).
3.3.4.3 Flüchtige organische Verbindungen
VOC-Messungen werden in 13 Arbeiten durchgeführt. Neben Benzol werden die anderen 
BTEX-Stoffe, Toluol, Ethylbenzol und Xylol gemessen. Lau & Chan (2003) bestimmen die 
VOC-Belastung für Nutzer des Straßen-, Schienen und Schiffverkehrs. Dabei kann kein be-
merkenswerter Unterschied zwischen diesen Kategorien festgestellt werden. Nichtsdestotrotz 
weist der Straßenverkehr die höchsten Konzentrationen an VOC auf, gefolgt vom Schienen-
verkehr. Die Hauptursache für das hohe VOC-Niveau der Straßenverkehrsnutzer liegt in der 
unmittelbaren Nähe zum übrigen Straßenverkehr. Im Vergleich mit der BTEX-Konzentration 
innerhalb von Bussen schneidet der Pkw bzw. das Taxi in Guangzhou deutlich schlechter ab. 
Obwohl Busse mit Klimaanlage eine niedrigere BTEX-Konzentration aufweisen (93,6 
μg/m3), liegen selbst nicht-klimatisierte Busse (83,5 μg/m3) deutlich unter der Hälfte der 
BTEX-Konzentration in Taxis (205,6 μg/m3) (Chan, Lau, Wang, & Tang, 2003). Ähnliche 
Werte ergeben sich bei Jo & Yu (2001) mit 194,6 μg/m3 in Taxis und 31,4 μg/m3 in Bussen.
Auch in Mexiko-Stadt schneidet der Pkw mit 360 μg/m3 gegenüber Minibussen (297 μg/m3) 
und Bussen (201 μg/m3) deutlich schlechter ab (Shiohara et al., 2005).
Ein gegensätzliches Verhalten zeigt sich in Hong Kong. Die Messwerte in klimatisierten und 
nicht-klimatisierten Bussen (101,4 μg/m3 bzw. 68,4 μg/m3) liegen hier teils deutlich über der 
BTEX-Konzentration  in Taxis (61,6 μg/m3) (Lau & Chan, 2003).
Do et al. (2014) vergleichen die Verkehrsmittel Pkw, Straßenbahn und Fahrrad hinsichtlich ih-
rer BTEX-Belastung und bestimmen durchschnittliche Konzentrationswerte in Höhe von 
12,7 μg/m3, 11,8 μg/m3 und 10,2 μg/m3. Auch in Kopenhagen sind Radfahrer im Vergleich 
zum motorisierten Verkehr einer geringeren BTEX-Konzentration ausgesetzt (44,2 μg/m3
bzw. 150,4 μg/m3) (Rank, Folke, & Homann Jespersen, 2001).
Anhand der Messungen von Gómez-Perales et al. (2004) und (2007) ist erkennbar, dass sich 
in Mexiko-Stadt von 2002 zu 2003 eine Verschlechterung der Luftqualität hinsichtlich des 
BTEX-Stoffs Benzol eingestellt hat (Abbildung 8). Diese könne jedoch auch saisonal bedingt 
sein, da die Messwerte während unterschiedlicher Jahreszeiten aufgenommen wurden. In bei-
den Jahren sind die Fahrgäste in Bussen (6 ppb bzw. 10 ppb) Benzol weniger stark ausgesetzt 
als in Minibussen (7 ppb bzw. 16 ppb). Shiohara et al. (2005) bestätigen das Verhältnis von 
Bussen (28 μg/m3) gegenüber Minibussen in Mexiko-Stadt (39 μg/m3), wobei in Pkws die 
höchste Konzentration gemessen wurde (42 μg/m3).
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Abbildung 8: Entwicklung der Benzolkonzentration in Mexiko-Stadt (Eigene Darstellung)
3.3.4.4 Ozon 
Einzig Ramos et al. (2016) bestimmen die O3-Belastung, der Straßenverkehrsteilnehmer aus-
gesetzt sind. Dazu vergleichen sie zwischen Dezember 2013 und März 2014 sowohl die 
durchschnittliche O3-Konzentration in verschiedenen Verkehrsmitteln in Lissabon als auch die 
Inhalationsdosis. Hinsichtlich der Konzentration ergeben sich für Motorradfahrer, Radfahrer, 
Autofahrer und Busfahrgäste Werte in Höhe von 350 μg/m3, 200 μg/m3, 147 μg/m3 und 
80 μg/m3 (Tabelle 18). Damit wird ersichtlich, dass Motorrad- und Radfahrer einer höheren 
O3-Belastung ausgesetzt sind als Autofahrer und Fahrgäste in Bussen, die sich auf der glei-
chen Strecke bewegen.7 Gleichzeitig weisen Radfahrer ein höheres AMV auf und damit die
höchste Inhalationsdosis (46 μg/km) unter den untersuchten Verkehrsmitteln Motorrad, Pkw 
und Bus (12 μg/km, 5 μg/km bzw. 6 μg/km).
3.3.4.5 Partikel
3.3.4.5.1 UFP und PNC
UFP bezieht sich explizit auf PM mit einer Partikelgröße <100 nm (PM0,1). Dennoch  werden 
die Arbeiten zu UFP und PNC in diesem Review zusammengeführt, da sich PNC am Straßen-
rand nachweislich zu einem dominanten Teil aus UFP zusammensetzt (Morawska, Ristovski, 
Jayaratne, Keogh, & Ling, 2008; Quiros, Lee, Wang, & Zhu, 2013; Spinazzè, Cattaneo, Scoc-
ca, Bonzini, & Cavallo, 2015).
Innerhalb der 16 Arbeiten zu PNC8 herrschen zahlreiche Widersprüche darüber, welches Ver-
kehrsmittel besonders stark von PNC betroffen ist. Beim Vergleich der Verhältnisse der durch-
schnittlichen PNC ergeben sich inkonsistente Aussagen. Die Verhältnisse zwischen Pkw und 
Fußgängern reichen von 0,7 in London (Briggs et al., 2008) über 1,6 in Basel (Ragettli et al., 
2013) bis hin zu 2,3 in Barcelona (de Nazelle et al., 2012). Gleichzeitig ergeben die Messun-
7 Auf vom Verkehr räumlich entfernten Radwegen wurden unterdessen auch die niedrigsten Ozonkonzentrationen der gesam-
ten Messungen festgestellt.















gen von Kaur et al. (2005) ein Verhältnis von 1,5, wonach Fußgänger im Gegensatz zu dem 
Ergebnis von  Briggs et al. (2008) weniger stark durch PNC belastet werden. Beim Vergleich 
von Pkw zu Bus schneidet der Pkw mit Verhältnissen von 1,3 (Kumar & Gupta, 2016), 2,2 (de 
Nazelle et al., 2012) und 2,3 (Ragettli et al., 2013) teilweise schlechter ab. Dem entgegen ste-
hen die Verhältnisse in Höhe von 1,0 (Kaur et al., 2005), 0,9 (Vouitsis, Taimisto, Kelessis, & 
Samaras, 2014) und 0,8 (Knibbs & de Dear, 2010). Auch zwischen Straßenbahn und Bus las-
sen sich aufgrund der gegensätzlichen Verhältnisse von 0,6 (Moreno et al., 2015) und 1,3 
(Ragettli et al., 2013) keine eindeutigen Aussagen treffen. Die Unterschiede lassen darauf 
schließen, dass PNC durch andere Einflussfaktoren als dem Verkehrsmittel beeinflusst wird. 
Kingham et al. (2013) untersuchen dazu, in welchem Maß sich PNC für Radfahrer unter-
scheidet, wenn die Route entlang einer Straße oder im Gelände liegt. Der Median der PNC-
Belastung im Gelände (16.641 pt/cm3) lag bei nur knapp über 50 % der Hälfte der Konzentra-
tion entlang der Straße (31.414 pt/cm3). Bei Messungen an viel und wenig befahrenen Straßen 
konnten Spinazzè et al. (2015) hingegen nur einen kleinen Unterschied feststellen (Median 
von 10.000 pt/cm3 bzw. 9000 pt/cm3). Der Einflussfaktor Klimaanlage erbrachte bei Yan et al. 
(2015) mit einem Verhältnis zwischen nicht-klimatisierten Bus zu klimatisierten Bussen von 
0,4 einen deutlichen Unterschied.
Einzig beim Vergleich von Pkw zu Fahrrad und Fußgänger zu Fahrrad herrscht in der Litera-
tur Einigkeit. Demnach sind Pkw-Fahrer mindestens annähernd gleichen (Boogaard et al., 
2009; Int Panis et al., 2010; Vouitsis et al., 2014) und bis zu 60 %  höheren PNC-Werten aus-
gesetzt als Radfahrer (de Nazelle et al., 2012; Kaur et al., 2005; Ragettli et al., 2013). Gegen-
über Radfahrern sind Fußgänger tendenziell 10 – 30 % geringeren PNC-Werten ausgesetzt (de 
Nazelle et al., 2012; Kaur et al., 2005; Ragettli et al., 2013).
Die größten PNC-Werte wurden mit über 50.000 pt/cm3 in Barcelona, London und Sidney
gemessen (de Nazelle et al., 2012; Kaur et al., 2005; Knibbs & de Dear, 2010; Moreno et al., 
2015). Tabelle 19 gibt einen vollständigen Überblick über die veröffentlichten Studien zu 
PNC und UFP.
3.3.4.5.2 PM1
Die PM1-Belastung im Straßenverkehr wird in sieben Aufsätzen analysiert (Tabelle 20). Auch 
hinsichtlich dieses Schadstoffs unterscheiden sich die Verkehrsmittel hinsichtlich ihrer ge-
sundheitsschädlichen Wirkung je nach Studie. Vergleicht man die Schadstoffkonzentration in-
nerhalb von Pkws mit der, der Fußgänger ausgesetzt sind, ergeben sich Verhältnisse zwischen 
0,6 in London (Briggs et al., 2008) und 1,0 in Northampton und Shanghai (Gulliver & Briggs, 
2004; Yu et al., 2012), sodass Fußgänger innerhalb dieser Aufsätze stärker oder zumindest 
gleich stark wie Pkw-Fahrer und –Mitfahrer belastet werden. Die Verhältnisse der Schadstoff-
konzentrationen innerhalb Pkws gegenüber Bussen variieren zwischen 0,5 in Taipeh und 
Thessaloniki (Tsai et al., 2008; Vouitsis et al., 2014) und 1,1 in Lissabon (Ramos et al., 2016). 
Die durchschnittliche PM1-Konzentration, der sich Radfahrer im Straßenverkehr ausgesetzt 
sehen, liegt in Lissabon und Thessaloniki bis zu ein Drittel über der von Pkw-Fahrern (Ramos 
et al., 2016; Vouitsis et al., 2014), während  Yu et al. (2012) in Shanghai keinen Unterschied 
zwischen den beiden Nutzergruppen feststellen konnte. Kingham et al. (2013) ermittelten, in-
wieweit sich die Partikelkonzentration für Radfahrer im Straßenverkehr von der unterscheidet, 
denen sich Radfahrer ausgesetzt sehen, die sich außerhalb des Straßenverkehrs bewegen. Der 
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Median im Fall Straßenverkehr (8,2 μg/m3) ist 30 % höher angesiedelt als der im Gelände 
(5,9 μg/m3).
Die niedrigste Schadstoffkonzentration wurde 2005 in London für Pkw (1,8 μg/m3) und Fuß-
gänger (3,4 μg/m3) gemessen (Briggs et al., 2008) und steht Maximalwerten in Höhe von 
139 – 147 μg/m3 gegenüber, die Yu et al. (2012) 2011 für verschiedene Straßenverkehrsnutzer 
in Shanghai bestimmten. Allen Studien gemein ist die Verwendung der photometrischen 
Messmethode.
3.3.4.5.3 PM2,5
PM2,5 wird in der Literatur äußerst umfassend untersucht. Eine Übersicht über die entspre-
chenden Studien wird mit Tabelle 21 gegeben. In den Niederlanden fällt die durchschnittliche 
Konzentration für Autofahrer gegenüber Radfahrern 8 % höher aus (Boogaard et al., 2009). 
Die höhere Belastung in Pkws deckt sich mit den Ergebnissen verschiedener Aufsätze 
(Adams, Nieuwenhuijsen, Colvile, et al., 2001; Kaur et al., 2005; McNabola, Broderick, & L. 
W. Gill, 2008; Zuurbier et al., 2010). Demnach bietet die Fahrzeugkarosserie keinen Schutz 
vor den Feinstaubemissionen. Vielmehr hat die unmittelbare Nähe zu den Schadstoffquellen 
einen großen Einfluss auf die Feinstaubkonzentration im Inneren der Fahrzeuge (Kaur et al., 
2007). Gleichzeitig ermittelen andere Arbeiten für Radfahrer eine höhere Schadstoffbelastung 
durch diesen Feinstaub (Goel, Gani, Guttikunda, Wilson, & Tiwari, 2015; Huang et al., 2012; 
Quiros et al., 2013; Ramos et al., 2016; Vouitsis et al., 2014).
Neben den verschiedenen Straßenverkehrsnutzern werden weitere Faktoren bezüglich ihres 
Einflusses auf die Schadstoffbelastung des Menschen geprüft. Adams et al. (2001) verglei-
chen die Jahreszeiten Sommer und Winter auf ihren Einfluss auf die Konzentration. Während 
sich die Werte für Bus (39,0 μg/m3 bzw. 38,9 μg/m3) und Pkw (37,7 μg/m3 und 33,7 μg/m3)
kaum voneinander unterscheiden, atmen Radfahrer im Sommer eine im Schnitt 40 % höhere 
PM2,5-Konzentration ein (34,5 μg/m
3). Die Auswirkungen von Klimaanlagen in Fahrzeugen 
wird ebenfalls in verschiedenen Untersuchungen berücksichtigt (Chan, Lau, Lee, & Chan, 
2002; Chan, Lau, Zou, et al., 2002; Yan et al., 2015). Im Ergebnis weisen nicht-klimatisierte 
Fahrzeuge eine deutlich höhere Konzentration an PM2,5 auf als ein gleichwertiges Fahrzeug 
mit Klimaanlage. Die Messungen von Chan, Lau, Lee, et al. (2002) ergeben eine 82 % höhe-
re Konzentration in nicht-klimatisierten Bussen (93 μg/m3) gegenüber klimatisierten
(51 μg/m3). Bei nicht-klimatisierten Minibussen werden im Vergleich zu klimatisierten Mini-
bussen (45 μg/m3) sogar 115 % höhere Werte gemessen (97 μg/m3). Chan, Lau, Zou, et al. 
(2002) bestätigen mit ihren Messungen in Guangzhou den Einfluss von Klimaanlagen. 
Gleichzeitig widerspricht die Arbeit von Yan et al. (2015) dieser Erkenntnis, da diese Mes-
sungen keinen Unterschied hinsichtlich der Belüftung ergeben.
3.3.4.5.4 PM4
PM4 spielt in der Literatur als Zwischengröße zwischen den populären Partikeln PM2,5 und 
PM10 nur eine untergeordnete Rolle. Gee & Raper (1999) stellen in Manchesters Bussen eine 
durchschnittliche  PM4-Konzentration von 259 μg/m
3 fest, die der vierfachen Konzentration 
für Radfahrer entspricht (54 μg/m3). Gee & Raper (1999) begründen diesen Unterschied mit 
der großen Nähe von Bussen zum Straßenverkehr als Feinstaubemittent. Radfahrer können 
starken Verkehr flexibel am Straßenrand umfahren. Ramos et al. (2016) ermitteln hingegen 
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eine höhere Belastung für Radfahrer mit einem Verhältnis der Konzentration zwischen Bus 
und Fahrrad von 0,7. Mit einer durchschnittlichen Konzentration von 49 μg/m3 liegt die PM4-
Konzentration in Bussen in Lissabon deutlich unter der in Manchester gemessenen. Die weite-
ren Messwerte für Motorrad und Pkw liegen in Lissabon bei 62 μg/m3 und 51 μg/m3 (Ramos 
et al., 2016).
3.3.4.5.5 PM10
15 Arbeiten widmen sich den inhalierbaren Partikeln. Das Verhältnis der PM10-Konzentration 
zwischen dem Fahrzeuginneren von Pkw zu Bus variiert zwischen 0,4 in Thessaloniki 
(Vouitsis et al., 2014) und 1,6 in Hanoi (Saksena et al., 2008). Während vier Arbeiten den Pkw 
bezogen auf PM10 als weniger gesundheitsschädlich bewerten (Lewné et al., 2005; Liu et al., 
2015; Tsai et al., 2008; Vouitsis et al., 2014), messen Kumar & Gupta (2016) und Saksena et 
al. (2008) bei Pkws höhere Konzentrationen als in Bussen. Der PM10-Anteil in der Luft in 
Bussen wird wie schon bei PM2,5 erheblich durch die Klimatisierung bestimmt. Nach Chan, 
Lau, Lee et al. (2002) weisen nicht-klimatisierte Busse gegenüber klimatisierten Bussen eine 
rund 50 % höhere PM10-Konzentration auf. Chan, Lau, Zou et al. (2002) messen sogar eine 
Erhöhung um 60 %. Bei Minibussen lässt sich ohne Klimaanlage eine 2,2-fache PM10-
Konzentration ermitteln (Chan, Lau, Lee et al., 2002). Während sich die Belastung in Bussen 
in Hong Kong im Rahmen von 63 μg/m3 bis 112 μg/m3 bewegt, sind die Passagiere in Taxis 
nur einer Konzentration von 58 μg/m3 ausgesetzt (Chan, Lau, Lee et al., 2002).
Das Verhältnis zwischen den Verkehrsmitteln Pkw und Fahrrad reicht von 0,6 in Thessaloniki 
(Vouitsis et al., 2014) und 0,75 in Lissabon (Ramos et al., 2016) bis hin zu 1,7 in Kopenhagen 
(Rank et al., 2001). Fußgänger werden im Vergleich zu Pkws tendenziell weniger stark belas-
tet (Briggs et al., 2008; Liu et al., 2015; Saksena et al., 2008). Lediglich in Northampton deu-
tet das Verhältnis von Pkw zu Fußgängern in Höhe von 1,1 auf eine in etwa gleich starke Be-
lastung hin (Gulliver & Briggs, 2004). 
Die im Durchschnitt niedrigste PM10-Konzentration wurde von Briggs et al. (2008) im 
Mai/Juni 2005 für Fußgänger in London gemessen (5,9 μg/m3). Dem gegenüber steht der Ma-
ximalwert von 580 μg/m3, der im Oktober 2006 an Hotspots in Hanoi für Fahrer von Motor-
rollern ermittelt wurde (Saksena et al., 2008).
Die absoluten PM10-Konzentrationen der einzelnen Arbeiten können Tabelle 23 entnommen 
werden.
3.3.4.5.6 Ruß
Obwohl die englischsprachige Fachliteratur die unterschiedlichen Begriffe “Soot”, “Black 
Carbon” (BC) und “Elemental Carbon“ (EC) verwendet, steht jede einzelner dieser Bezeich-
nungen für lichtabsorbierende Partikel, die durch Verkehr, insbesondere durch Dieselmotoren,
emittiert werden (Bigazzi & Figliozzi, 2014; de Hartog et al., 2010; de Nazelle et al., 2012; 
Karanasiou et al., 2014). Sie werden daher in dieser Arbeit unter dem deutschen Begriff 
“Ruß” vereint. Ruß beschreibt primäre, kohlenstoffhaltige Partikel, die infolge unvollständi-
ger Verbrennung entstehen (Eidgenössisches Departement für Umwelt, Verkehr, Energie und 
Kommunikation UVEK & Bundesamt für Umwelt BAFU Abteilung Luftreinhaltung und 
Chemikalien, 2015). Tabelle 24 stellt eine Zusammenfassung der zu EC und BC veröffentlich-
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ten Studien dar. Zwei der zehn Studien geben die gemessenen Rußwerte in Absorptionseinhei-
ten an (Kingham, Meaton, Sheard, & Lawrenson, 1998; Zuurbier et al., 2010).
Adams et al. (2002) messen während der Wintermonate über alle untersuchten Verkehrsmittel 
(Pkw, Bus, Fahrrad) hinweg höhere Kohlenstoffwerte als im Sommer. Dabei verzeichnet der 
Pkw den höchsten Kohlenstoffwert (34,4 μg/m3), gefolgt von Bus (24,7 μg/m3) und Fahrrad 
(19,2 μg/m3). Den Insassen von Pkws wird in drei weiteren Studien die größte Belastung 
durch Ruß nachgewiesen (de Nazelle et al., 2012; Kingham et al., 1998; Li et al., 2015). Dons 
et al. (2012) vergleichen die Rußkonzentration in der Atemzone des Pkw-Fahrers mit der der 
Mitfahrer. Danach sehen sich Pkw-Fahrer einer größeren Schadstoffkonzentration ausgesetzt 
als ihre Mitfahrer (6,4 μg/m3 bzw. 5,6 μg/m3). Die Belastung für Radfahrer bewegt sich je 
nach Studie zwischen 3,5 μg/m3 (Dons et al., 2012) und 19,2 μg/m3 (Adams et al., 2002). Da-
bei tritt bei der Nutzung von vom Verkehr entfernt angelegten Radwegen eine deutlich gerin-
gere Rußkonzentration auf (2,7 μg/m3) (Kingham et al., 1998). In Thessaloniki wird die Ruß-
konzentration in Pkws (6,3 μg/m3) durch die von Radfahrern (7,1 μg/m3) übertroffen (Vouitsis 
et al., 2014).
3.3.5 Inhalationsdosis
16 der 50 untersuchten Studien wählen einen erweiterten Ansatz zur Bestimmung der Schad-
stoffbelastung (de Nazelle et al., 2012; Do et al., 2014; Dons et al., 2012; Goel et al., 2015; 
Huang et al., 2012; Int Panis et al., 2010; Li et al., 2015; McNabola, Broderick, & L. W. Gill, 
2008; Nyhan et al., 2014; O’Donoghue, Gill, McKevitt, & Broderick, 2007; Quiros et al., 
2013; Ramos et al., 2016; Rank et al., 2001; Vouitsis et al., 2014; Yu et al., 2012; Zuurbier et 
al., 2010). Dazu ergänzen sie die Messungen der Schadstoffkonzentration um die darauf auf-
bauende Bestimmung der Inhalationsdosis.
Die Inhalationsdosis D als Masse der eingeatmeten Stoffe ergibt sich als Produkt aus dem ab-
geleiteten AMV, der Schadstoffkonzentration c in der Luft und der Dauer der Belastung t
(Nyhan et al., 2014; Ramos et al., 2016). In Teilen der untersuchten Literatur wird das AMV 
ermittelt, indem für die Atemfrequenz Werte aus bereits veröffentlichten Studien für die aktu-
elle Untersuchung angenommen werden (de Nazelle et al., 2012; Dons et al., 2012; Li et al., 
2015; Quiros et al., 2013; Rank et al., 2001; Vouitsis et al., 2014; Yu et al., 2012). Andere Stu-
dien bestimmen das AMV über spezielle Respirationsmessgeräte wie indirekte Kalorimetrie-
systeme von MetaMax, die Atemfrequenz und Atemzugvolumen erfassen. Die Respirations-
messungen erfolgen dabei parallel zur Schadstoffmessung während der Teilnahme am Stra-
ßenverkehr (Int Panis et al., 2010) oder innerhalb des Labors (O’Donoghue et al., 2007). Das 
AMV von Radfahrern fällt je nach Studie bis zu fünfmal höher aus als bei Personen in moto-
risierten Verkehrsmitteln (Int Panis et al., 2010; Zuurbier et al., 2010).
Nyhan et al. (2014) stellen in ihrer Studie einen signifikanten Zusammenhang zwischen der 
Belastung durch PM und einer abnehmenden Herzfrequenzvariabilität her.9 Zusätzlich zur 
Messung der persönlichen PM-Belastung von 32 Personen im Straßenverkehr (Fahrrad, Fuß-
gänger, Bus und Zug) werden deren Herzfrequenz sowie die Herzfrequenzvariabilität gemes-
sen. Ausgehend von der gemessenen PM-Konzentration werden mittels eines numerischen 




Modells der menschlichen Atemwege die PM-Dosen bestimmt, die inhaliert werden und sich 
in der Lunge ablagern.10 Demnach hat die körperliche Belastung im Straßenverkehr einen 
Einfluss auf die aufgenommene PM-Dosis, sodass insbesondere Radfahrer und Fußgänger in 
dieser Hinsicht durch PM belastet werden. Während die Nutzer von Bussen eine PM2,5-Dosis  
in Höhe von 11,0 μg aufnehmen, nehmen Fußgängern und Radfahrern im Durchschnitt 
26,7 μg bzw. 52,6 μg auf. Ähnliche Relationen zeigen sich bei PM10 (Nyhan et al., 2014). 
Auch bei McNabola et al. (2008) und Ramos et al. (2016) zeigt sich die höchste Inhalations-
dosis an PM2,5 bei Radfahrern. Ramos et al. (2016) begründen die deutlich höheren Inhalati-
onsdosen von Radfahrern im Vergleich zu den motorisierten Verkehrsmitteln zum einen mit 
dem erhöhten AMV infolge der körperlichen Anstrengung und zum anderen mit der größeren 
Wegedauer infolge einer niedrigeren Reisegeschwindigkeit. Neben PM ergab die Arbeit von
Ramos et al. (2016) bei Radfahrern auch höhere Inhalationsdosen für O3, VOC und CO. Le-
diglich bei zwei Messwerten für CO wurde die Inhalationsdosis der Radfahrer von der in Bus-
sen übertroffen.
Die Wegedauer bei Radfahrern ist entgegen Ramos et al. (2016) jedoch nicht zwingend größer 
als die von motorisierten Fahrzeugen, sondern hängt stark vom Untersuchungsraum ab. Wäh-
rend der Radfahrer in zwei Studien für die gleiche Distanz länger unterwegs ist als der Pkw-
Fahrer (Ramos et al., 2016; Zuurbier et al., 2010), zeigt eine Studie in elf niederländischen 
Städten, dass es bei kurzen Strecken kaum einen Unterschied in der Reisezeit von Fahrrad und 
Pkw gibt (Boogaard et al., 2009).
Bei Nyhan et al. (2014) stimmt die Reihenfolge der Verkehrsmittel hinsichtlich der Schad-
stoffkonzentration und der aufgenommenen PM-Masse überein. Bei Dons et al. (2012) zeigt 
der Vergleich der  inhalierten BC-Dosis jedoch ein anderes Bild als der Vergleich der Schad-
stoffkonzentrationen in der Atemluft. Während die BC-Konzentration in motorisierten Fahr-
zeugen deutlich höher ist als bei Fußgängern und Radfahrern, kehrt sich dieses Verhältnis be-
züglich der Inhalationsdosis um. Tabelle 2 stellt die von Ramos et al. (2016) ermittelten
Schadstoffkonzentrationen je Verkehrsmittel den dazugehörigen Inhalationsdosen gegenüber. 
Während Pkw und Bus nach der Schadstoffkonzentration am stärksten von CO betroffen sind, 
liegt die Inhalationsdosis pro Kilometer bei Pkw-Fahrern bei nur knapp der Hälfte von Bus 
und Radfahrern. Bei VOC weisen Pkw und Motorräder die höchsten Konzentrationen auf, 
wohingegen sie die kleinste Inhalationsdosis verbuchen. 
10 Die Menge des in der Lunge abgelagerten Schadstoffs wird maßgeblich durch die Inhalationsdosis, die Schadstoffcharakte-
ristik und weiteren individuellen und physiologischen Faktoren bestimmt. Die Menge nimmt mit dem Grad der Anstren-
gung während der Inhalation zu (Bigazzi & Figliozzi, 2014).
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Tabelle 2: Schadstoffkonzentration und Inhalationsdosis nach Verkehrsmittel































(In Anlehnung an Ramos et al., 2016)
Auch bei McNabola et al. (2008) führt die mit der Atmung aufgenommene Schadstoffmenge 
zu einer anderen Reihenfolge der Bewertung als die Sortierung der Verkehrsmittel nach der 
Schadstoffkonzentration im Atembereich. Damit wird deutlich, dass die Inhalationsdosis eine 
größere Aussagekraft hinsichtlich der Schadstoffbelastung für den Verkehrsteilnehmer dar-
stellt als die Konzentration, der er ausgesetzt ist (Int Panis et al., 2010).
3.4 Diskussion
Die Untersuchung der Belastung von Nutzern im Straßenverkehr durch Luftschadstoffe of-
fenbart grundsätzlich zwei verschiedene Ansätze. Der Großteil der untersuchten Literatur ist 
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auf die Bestimmung der Schadstoffkonzentration in der Atemluft der Verkehrsteilnehmer be-
schränkt. In 16 Aufsätzen wird die Entscheidung getroffen, dass nicht die Schadstoffkonzent-
ration für die menschliche Gesundheit relevant ist, sondern vielmehr die aufgenommene 
Schadstoffmenge ermittelt werden müsse. Die Bestimmung der aufgenommenen Schadstoff-
menge im Rahmen der ausgewählten empirischen Studien impliziert die Messung der Schad-
stoffkonzentrationen. 
Die Messwerte lassen sich infolge unterschiedlicher Rahmenbedingungen nur schwer mitei-
nander vergleichen. Beispielsweise unterscheiden sich die Untersuchungsräume der Arbeiten 
bereits durch die dort herrschende Hintergrundbelastung (Huang et al., 2012). Zusätzlich er-
schweren Unterschiede in den Messmethoden und –instrumenten sowie ein fehlender Quali-
tätsstandard die Vergleichbarkeit der Ergebnisse (Han & Naeher, 2006). Neun Studien zu PM1
bis PM10 nutzen ein gravimetrisches Messverfahren (Adams, Nieuwenhuijsen, Colvile, et al., 
2001; Gee & Raper, 1999; Gómez-Perales et al., 2004, 2007; Huang et al., 2012; Kaur et al., 
2005; McNabola, Broderick, & L. W. Gill, 2008; Rank et al., 2001; Zuurbier et al., 2010). In 
den restlichen PM-Studien finden photometrische Messinstrumente Anwendung. Bei Ruß un-
terscheiden sich die verwendeten Messinstrumente und –ansätze ebenfalls.  De Nazelle et al. 
(2012) und Dons et al. (2012) nutzen Mikro-Aetholometer, um den BC-Anteil in PM2,5 zu be-
stimmen. Zuurbier et al. (2010) beobachten die Absorption von Rußpartikeln mithilfe eines
Reflektometers und Adams et al. (2002) ermitteln die Konzentration von reinem Kohlenstoff.
Die Tabelle 15 bis Tabelle 24 stellen die gemessenen Konzentrationen der einzelnen 
Luftschadstoffe  je Verkehrsnutzer übersichtlich dar. Die Zusammenstellung der Ergebnistab-
ellen gestaltete sich infolge von Widersprüchen innerhalb der Referenzstudien als schwierig. 
Sowohl bei Ramos et al. (2016), Chan, Lau, Zou, et al. (2002) als auch bei Yan et al. (2015)
weichen die Messwerte der jeweiligen Auswertungstabellen von denen in den dazugehörigen 
Kapiteln ab. Bei den Messwerten von Briggs et al. (2008) muss zusätzlich berücksichtigt 
werden, dass die Messungen grober Partikel nicht mit PM10 gleichzusetzen sind, sondern ab-
züglich PM2,5 verstanden werden müssen. Zudem sind aufgrund der Darstellung einiger
Messwerte als Box-Whisker-Plots Ungenauigkeiten beim Ablesen nicht auszuschließen (Asmi 
et al., 2009; Int Panis et al., 2010; Kingham et al., 2013; Knibbs & de Dear, 2010; Shiohara et 
al., 2005; Spinazzè et al., 2015).
Beim Vergleich der Konzentrationen sind die geometrischen den arithmetischen Mittel vorzu-
ziehen, da sie den Durchschnitt hinsichtlich der Streckenlänge oder Messdauer der Stichpro-
ben gewichten und damit ein realistischeres Bild über die tatsächliche Konzentration an Luft-
schadstoffen geben.
Die Verhältnisse der Schadstoffkonzentrationen zwischen jeweils zwei Verkehrsmitteln fallen 
je nach Literatur ganz unterschiedlich aus und widersprechen sich regelmäßig. Der Vergleich 
der einzelnen Studien deutet daher darauf hin, dass die Wahl des Verkehrsmittels die damit 
verbundene Schadstoffbelastung in Form der Konzentration in der Atemluft nur teilweise 
beeinflusst. Vielmehr tragen andere Faktoren entscheidend dazu bei, wie stark die Belastung 
für den Verkehrsnutzer ausfällt. Allein die in diesem Review erfassten Schadstoffkonzentrati-




Neben der Art des Verkehrsmittels zeichnen sich in der Literatur weitere, wesentliche Ein-
flussflaktoren auf die Schadstoffbelastung ab. Dazu zählen insbesondere die Hintergrundbe-
lastung, meteorologische Faktoren, Verkehrsaufkommen und –verhalten, Reisedauer und –
geschwindigkeit, Streckenwahl, Brennstofftyp, Technologien zur Abgasbehandlung, Belüf-
tung und weitere (Kaur et al., 2007; Knibbs, Cole-Hunter, & Morawska, 2011). Der Einfluss 
einzelner Faktoren wurde in der Literatur teilweise aufgegriffen, beispielsweise durch den 
Vergleich der Schadstoffkonzentration bei offenem und geschlossenen Fahrzeugfenster 
(Quiros et al., 2013; Vouitsis et al., 2014), bei Fahrzeugen mit und ohne Klimaanlage (Chan, 
Lau, Lee, et al., 2002; Chan et al., 2003; Chan, Lau, Zou, et al., 2002; Lau & Chan, 2003; Yan 
et al., 2015) oder die Unterscheidung zwischen Fahrer und Mitfahrern sowohl in Bussen und 
Straßenbahnen (Asmi et al., 2009) als auch in Pkws (Dons et al., 2012). Die zeitliche Kompo-
nente wird in Form des Tages-, Wochen oder auch als saisonaler Verlauf berücksichtigt, bei-
spielsweise bei Adams, Nieuwenhuijsen, Colvile, et al. (2001) und Kumar & Gupta (2016).
Auch der Abstand der Fußgänger- und Radfahrerführung zum motorisierten Verkehr spielt ei-
ne entscheidende Rolle für die Belastung dieser Nutzergruppen (Knibbs & de Dear, 2010). 
Aufgrund der Vielzahl an Einflussfaktoren, kann bisher ein nur unvollständiges Bild zur 
Schadstoffbelastung von Nutzern im Straßenverkehr gegeben werden. 
Der Vergleich der Schadstoffkonzentrationen führt nicht gänzlich zu einem aussagekräftigen 
Belastungsbild. Aufgrund des großen Einflusses der Atmung stellt die Inhalationsdosis ein re-
levanteres Kriterium der Belastungsbewertung dar (Int Panis et al., 2010). Die Inhalationsdo-
sis ist dabei stark von dem verwendeten AMV abhängig. Je nach Reisegeschwindigkeit, Fit-
nesszustand, Fahrzeugtyp, Straße und Gelände variiert das gemessene AMV von Studie zu 
Studie. Andere Arbeiten greifen wiederum auf bereits ermittelte Werte aus anderen Veröffent-
lichungen zurück, um diese AMV-Werte für ihre eigene Feldstudie anzunehmen. Die Ver-
gleichbarkeit der Ergebnisse wird infolgedessen erschwert (Ramos et al., 2016).
Das vorliegende Review fokussiert sich auf sechs wesentliche Luftschadstoffe und inwieweit 
die jeweiligen Nutzer des Straßenverkehrs diesen ausgesetzt sind. Die gesundheitsschädlichen 
Auswirkungen der Schadstoffbelastung sind Inhalt anderer Arbeiten. Neben den in diesem 
Review untersuchten Luftschadstoffen gibt es weitere Schadstoffe wie etwa polyzyklische 
aromatische Kohlenwasserstoffe, auf die im Rahmen dieser Arbeit nicht weiter eingegangen 
wird. Diese Schadstoffe dürfen allerdings nicht vernachlässigt werden und können als Aufga-
bengebiete weiterer Forschung verstanden werden. Insbesondere die verkehrsverursachte 
Lärmbelastung verdient die Aufmerksamkeit wissenschaftlicher Arbeiten (Colvile et al., 
2001). Weiterhin beschränkt sich diese Arbeit auf den Straßenverkehr. Wurden in der Re-
viewliteratur Verkehrsmittel anderer Gruppen, z.B. U-Bahnen oder Fähren, behandelt, so 
wurde auf diese im Rahmen dieser Arbeit nicht eingegangen. Die Emissionen des Schienen-, 
Schiff- und besonders des Flugverkehrs dürfen dennoch nicht bedenkenlos ignoriert werden. 







Partikel werden als ein „komplexes physikalisch-chemisches Gemisch“ (Becker et al., 2009: 
76) definiert, das sowohl emittiert als auch in der Umgebungsluft gebildet werden kann (Be-
cker et al., 2009). Feste und flüssige Teilchen in der Luft, die nicht sofort zu Boden sinken, 
sondern für eine gewisse Zeit in der Atmosphäre verweilen, werden als Feinstaub oder auch 
Schwebstaub bezeichnet. Particulate Matter (PM) ist die international geläufige und wissen-
schaftliche Bezeichnung für diese Partikel (Diederichsen, 2005; Umweltbundesamt, 2009). 
Die Größe der Staubpartikel wird modellhaft über den maximalen aerodynamischen Durch-
messer abgebildet (Umweltbundesamt, 2009). Der aerodynamische Durchmesser ist dabei der 
Durchmesser, den ein kugelförmiges Teilchen der Dichte 1 g/cm³ haben müsste, damit es in 
der gleichen Geschwindigkeit sinkt wie das betrachtete Teilchen (Eidgenössisches Departe-
ment für Umwelt, Verkehr, Energie und Kommunikation UVEK & Bundesamt für Umwelt 
BAFU Abteilung Luftreinhaltung und Chemikalien, 2015).
Je nach Größe werden Staubpartikel in folgende Fraktionen eingeteilt (Diederichsen, 2005):
< 0,1 µm Ultrafeine Partikel (UFP)
< 2,5 µm Feine Partikel (PM2,5)
< 10 µm Grobe Partikel (PM10)
< 60 µm Gesamtschwebstaub (TSP)
PMx werden als Massenkonzentration angegeben, wohingegen UFP in der Regel als Konzent-
ration der Partikelanzahl pro Volumeneinheit (PNC) angegeben werden (Bigazzi & Figliozzi, 
2014).
PM10 umfassen entsprechend der Begriffsbestimmungen der 39. BImSchV jene Partikel, „die 
einen größenselektierenden Lufteinlass passieren, der für einen aerodynamischen Durchmes-
ser von 10 Mikrometern einen Abscheidegrad von 50 % aufweist“ (39. BImSchV §1). Die 
chemische Zusammensetzung der Partikel, ihre Struktur oder Quelle sind für diese Klassifi-
zierung unerheblich und erschweren dadurch die Zuordnung von Wirkungen und die damit 
verbundene Bestimmung von Grenzwerten (Becker et al., 2009).
Eine weitere Unterscheidung erfolgt nach der Entstehung. Demnach bezeichnen primäre Fein-
stäube jene Partikel, die direkt aus der Quelle stammen, wie beispielsweise aus einem Ver-
brennungsprozess. Infolge physikalisch-chemischer Prozesse gelangen sie direkt als Staub-
teilchen oder Tropfen in die Luft. Sekundäre Feinstäube sind solche, die aus gasförmigen Vor-
läufersubstanzen, durch Kondensationsvorgänge an Primärpartikeln oder durch Spontankon-
densation entstehen (Becker et al., 2009; Umweltbundesamt, 2009). 
Feinstaub kann sowohl natürlichen als auch anthropogenen Ursprungs sein. Natürliche 
Feinstaubemittenten sind Vulkane, Meere, Bodenerosionen, Wald- oder Buschfeuer, Pollen 
oder auch Bakterien und Viren. Zu den menschlich verursachten Feinstaubquellen zählen vor 
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allem Verkehr, Kraft- und Fernheizwerke, Landwirtschaft oder auch Industrieprozesse wie die 
Stahlerzeugung (Umweltbundesamt, 2009). Gerade der Straßenverkehr spielt in Ballungsge-
bieten eine große Bedeutung als Emittent von Feinstäuben. Er erzeugt Feinstaub in dreifacher 
Hinsicht (Bigazzi & Figliozzi, 2014; Pant & Harrison, 2013; Thorpe & Harrison, 2008):
- Abgasemissionen infolge von Verbrennungsprozessen 
- Brems- und Reifenabrieb
- Aufwirbelung von Staub von der Straßenoberfläche 
4.1.2 Gesundheitliche Folgen
Die Forschungsliteratur zeigt sich darin einig, dass Feinstaub einen zwar kleinen aber den-
noch signifikanten Einfluss auf die menschliche Gesundheit ausübt. In der Summe der indivi-
duellen Beschwerden ergibt sich eine große globale Belastung für die Bevölkerung (Ander-
son, Thundiyil, & Stolbach, 2011).
Feinstaub wirkt sich schon in geringer Konzentration schädlich auf die Gesundheit des Men-
schen aus. Besonders Partikel  kleiner Größe dringen weit in die Atemwege vor. PM10 gelangt 
in die unteren Atemwege, während PM2,5 bis in die Lungenbläschen vordringt (Brunekreef & 
Holgate, 2002). UFP können aufgrund ihrer Größe besonders tief in die Lunge eindringen und 
über die Lungenbläschen bis hin in die Blutbahn gelangen (Farrell, Weichenthal, Goldberg, & 
Hatzopoulou, 2015; Knibbs et al., 2011). Eine Zunahme der Atemwegserkrankungen sowie 
Herz-Kreislauf-Probleme sind die Folge (Anderson et al., 2011; Diederichsen, 2005). Zudem 
verursachen die Partikel oxidativen Stress, sind toxisch und tragen zu entzündlichen Prozes-
sen und der Entstehung von Krebs bei. Epidemiologische Studien untersuchen einen mögli-
chen Zusammenhang zwischen der Feinstaubkonzentration in der Atmosphäre und der Zu-
nahme von Krankheitserscheinungen. Eine untere Wirkungsgrenze, unterhalb deren Konzent-
ration keine schädigende Wirkung auftritt, konnte laut Weltgesundheitsorganisation für Fein-
staub nicht festgestellt werden. Feinstaub ist vielmehr immer schädlich, sowohl kurzzeitig 
stark erhöht als auch langfristig gering erhöht. Die Wirkungsbetrachtungen resultieren in den 
zum 1. Januar 2005 in Kraft getretenen Grenzwerten innerhalb der Europäischen Union (Be-
cker et al., 2009; Umweltbundesamt, 2009).
4.1.3 Gesetzliche Grundlagen
Für eine Reihe von Luftschadstoffen wurden bereits emissions- oder immissionsbezogene 
Grenzwerte erlassen, darunter auch für die Partikelmasse. Diese Grenzwerte sind vom Ge-
setzgeber festgelegte Obergrenzen für Emissionen und Immissionen und erlauben Aussagen 
über die Luftqualität. Zudem können sie als Indikator für die Erreichung von Luftreinhaltezie-
len im Umwelt- und Gesundheitsschutz verwendet werden. Der Prozess zur Grenzwertbe-
stimmung ist jedoch immer auch von Kompromissen zwischen verschiedenen Interessen-
gruppen geprägt, sodass die Grenzwerte höher ausfallen können, als es aus medizinischer 
Sicht gewünscht ist. Gerade für Partikel aus Verbrennungsprozessen gibt es keine untere un-
bedenkliche Emissionsschwelle (Becker et al., 2009).
Bislang wurden nur Grenzwerte für PM10 erlassen, obwohl PM2,5 und UFP wegen ihrer Lun-
gengängigkeit als gesundheitsschädlicher für den Menschen angesehen werden können. Je-
doch müssen Maßnahmen zur Verringerung der PM10-Konezentration entsprechend EU-Recht 
auch auf eine Verringerung der Konzentration an PM2,5 in der Luft abzielen (Diederichsen, 
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2005). Für die Partikelanzahl existieren trotz ihres Wirkpotentials noch keine Grenzwerte 
(Becker et al., 2009). 
Die nationale Umsetzung der EU-Luftqualitätsrichtlinie erfolgt mittels des Bundes-
Immissionsschutzgesetzes (BImSchG) und der  „Verordnung über Immissionswerte für 
Schadstoffe in der Luft“ (22. Verordnung zum Bundes-Immissionsschutzgesetz, 
22. BImSchV). Das BImSchG stellt die rechtliche Grundlage zur Beurteilung von Emissionen 
und Immissionen dar. Das 8. Gesetz zur Änderung des Bundes-Immissionsschutzgesetzes so-
wie die 39. Verordnung zur Durchführung des Bundes-Immissionsschutzgesetzes (39. BIm-
SchV) setzten die EU-Richtlinie 2008/50/EG in nationales Recht um (Bundesministerium für 
Umwelt, Naturschutz, Bau und Reaktorsicherheit, 2010). 
Innerhalb der Europäischen Union gelten seit dem 1. Januar 2005 Grenzwerte für den Jahres-
und den Tagesmittelwert. Dabei darf der PM10-Tagesmittelwert von 50 μg/m
3 nicht häufiger 
als 35-mal im Jahr überschritten werden. Die Grenzwerte sind in Tabelle 3 aufbereitet.
Tabelle 3: Grenzwerte für PM10
Bezeichnung Mitteilungszeitraum Grenzwert








50 µg/m3 PM10 dürfen nicht 
öfter als 35-mal im Jahr über-
schritten werden 
Seit 1.1.2005 in 
Kraft
Kalenderjahr 40 µg/m3 PM10
Seit 1.1.2005 in 
Kraft
(In Anlehnung an: 39. BImSchV)
Die Umsetzung der Vorschriften obliegt den Bundesländern. Werden die geltenden Grenzwer-
te überschritten, müssen die bestehenden Überschreitungen durch die Einführung von Minde-
rungsmaßnahmen reduziert werden. 
4.1.4 Messverfahren
DIN EN 12341 regelt das amtliche Verfahren zur Immissionsmessung. Demnach wird die 
Konzentration an PM10 im Schwebstaub über eine manuelle gravimetrische Referenzmethode
festgestellt. Die Staubproben werden dazu auf Filtern oder Folien abgeschieden und anschlie-
ßend bei einer bestimmten Luftfeuchtigkeit und Temperatur konditioniert und gewogen. Bei-
spiele für manuelle gravimetrische Verfahren sind High Volume Sampler, Low Volume Samp-
ler und Stufen-Impaktoren. Neben dieser manuellen Herangehensweise gibt es auch automati-
sierte Verfahren, die der größenselektiven Bestimmung von Feinstaub dienen. Diese arbeiten 
mit einem (quasi-) kontinuierlichen Messsignal, das auf eine Massenkonzentration umgerech-
net wird und anschließend mit dem gravimetrischen Referenzverfahren geprüft werden muss. 
Beispiele für diese alternativen Messprinzipien sind Beta-Absorption, die oszillierende Mini-
waage (TEOM) und optische Geräte. Bei der photometrischen Methode errechnet sich die 
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Massenkonzentration aus der Streuung des Lichts an den Partikeln. Die Umrechnung variiert 
mit der Partikelzusammensetzung und dem Untersuchungsstandort (Eidgenössisches Depar-
tement für Umwelt, Verkehr, Energie und Kommunikation UVEK & Bundesamt für Umwelt 
BAFU Abteilung Luftreinhaltung und Chemikalien, 2015).
Nutzen die Messnetzbetreiber andere Verfahren als das nach DIN EN 12341 gültige Refe-
renzverfahren, so ist der Nachweis zu erbringen, dass die verwendete Methode gleichwertige 
Ergebnisse liefert. In der Praxis betrifft das vor allem automatische Monitore wie TEOM und 
Betameter, die aufgrund ihres geringen Aufwands und der besseren Zeitauflösung weit ver-
breitet sind (Eidgenössisches Departement für Umwelt, Verkehr, Energie und Kommunikation 
UVEK & Bundesamt für Umwelt BAFU Abteilung Luftreinhaltung und Chemikalien, 2015).
Das Sächsische Landesamt für Umwelt, Landwirtschaft und Geologie (LfULG) verwendet 
zwei Messverfahren für die Bestimmung von PM10. Automatische Monitore liefern vorläufige 
Ergebnisse, die die Bevölkerung gemäß der gesetzlichen Forderung tagesaktuell über die 
Luftqualität informiert. Die endgültigen Daten für die Feststellung der Grenzwertüberschrei-
tungen und die Aufstellung der Luftreinhaltepläne werden gravimetrisch ermittelt (Sächsi-
sches Staatsministerium für Umwelt und Landwirtschaft, 2016).
Die stationär ermittelten Messwerte lassen sich über die Fläche interpolieren. Die Berechnung 
eines solchen Immissionskatasters erfolgt unter Einbeziehung geostatistischer Verfahren und 
eines Ausbreitungsmodells (Sächsisches Staatsministerium für Umwelt und Landwirtschaft, 
2016). Die Belastung, der Verkehrsteilnehmer während ihrer Wege ausgesetzt sind, wird ver-
schiedenen Studien zufolge durch stationäre Einrichtungen deutlich unterschätzt oder ist bis-
weilen sogar von deren Werten unabhängig (Adams, Nieuwenhuijsen, Colvile, et al., 2001; 
Chan & Wu, 1993; de Nazelle et al., 2012; Gulliver & Briggs, 2004; Karanasiou et al., 2014; 
Kaur et al., 2005). Daher wird die Forderung laut, die persönliche PM10-Belastung von Ver-
kehrsteilnehmern über portable Messeinrichtungen zu bestimmen. Das folgende Kapitel stellt 
die in dieser Arbeit verwendete Messeinrichtung sowie das dazugehörige Untersuchungsde-
sign vor. 
4.2 Messmethodik
4.2.1 Vorstellung des Messapparats
Das Messfahrrad setzt sich aus vier wesentlichen Komponenten zusammen. Dazu zählt zu-
nächst das Fahrrad des Typs Giant Ligero RS2 (2012) selbst. Es dient gleichzeitig als Ver-
kehrsmittel und  als Träger der Messinstrumente, die die PM10-, GPS- und Videodaten der 
durchgeführten Messrunden aufnehmen.
Zur Feinstaubmessung wird das TSI DustTrak™ DRX Aerosol Monitor 8534 Handheld ver-
wendet. Dabei handelt es sich um einen Echtzeitlaserphotometer mit Datenprotokollierung 
und Streulichtsensor. Es kombiniert Massenkonzentrationsmessung und Einzelpartikelerken-
nung und ermöglicht damit Massenfraktionsmessungen. Der Aerosolmonitor misst dadurch 
gleichzeitig die Massenkonzentration der Größenfraktionen PM1, PM2,5, alveolengängige Par-
tikel, PM10 sowie die Gesamtmassenkonzentration. Weiterhin verfügt das Handheld über fol-
gende technische Eigenschaften (TSI Incorporated, 2014):
Partikelgrößenbereich: 0,1 bis 15 µm 
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Messbereich Aerosolkonzentration: 0,001 bis 150 mg/m3
Auflösung: ± 0,1 % des Messwertes oder 0,001 mg/m3 (größerer 
Wert gilt)
Nullstabilität: ± 0,002 mg/m3 pro 24 h bei 10 s Zeitkonstante 
Durchflussgeschwindigkeit: 3,0 l/min 
Durchflussgenauigkeit: ± 5 % des werkseitig eingestellten Sollwertes, interner 
Durchfluss geregelt 
Temperaturkoeffizient: + 0,001 mg/m3 pro °C Betriebstemperatur 0 bis 50 °C 
Zeitkonstante: zwischen 1 und 60 s (durch den Benutzer einstellbar)
Speicherintervall: 1 s bis 1 h (durch den Benutzer einstellbar) 
Abmessungen (H x B x T): 12,5 x 12,1 x 31,6 cm 
Gewicht: 1,3 kg; 1,5 kg mit Batterie 
Das Feinstaubmessgerät wird in eine Transportkiste an dem vorderen Gepäckträger des Mess-
fahrrads angebracht. Das Messgerät wird mittels Schaumstoffmatten am Rutschen innerhalb 
der Transportkiste gehindert. Gleichzeitig werden Vibrationen in Folge von Unebenheiten des 
Untergrunds abgefangen. Mithilfe eines Kunststoffschlauchs (Außendurchmesser: 1,00 cm; 
Innendurchmesser: 0,45 cm) wird der Ansaugpunkt des Messgeräts außerhalb der Transport-
kiste realisiert. Der dadurch entstehende Zeitversatz zwischen dem Einsaugen der Luft und 
der Aufnahme am Messgerät liegt unter dem minimalen Messintervall von 1 s und ist daher 
vernachlässigbar. Der Kunststoffschlauch zeigt seitlich aus der Kiste heraus und ist bei Um-
setzung des Rechtsfahrgebots der Straße abgewandt. Eine durch den Lehrstuhl Verkehrsöko-
logie der Technischen Universität Dresden in Auftrag gegebene studentische Seminararbeit
hat den Einfluss der Positionierung des Kunststoffschlauchs auf die gemessene Feinstaubkon-
zentration untersucht. Im Rahmen der studentischen Arbeit wurde kein Zusammenhang zwi-
schen den einzelnen Installationsvarianten des Messgeräts mitsamt Kunststoffschlauch und 
den ermittelten Messwerten erkannt. Dieses Ergebnis ist jedoch nicht repräsentativ, sodass 
weitere Studien zur Bestätigung dieses Eindrucks durchgeführt werden müssen.
Die GPS-Erfassung der Messrunden erfolgt über die Smartphone-Anwendung myTracks von 
Dirk Stichling. Die Ausführung des GPS-Loggers erfolgt über ein Apple iPhone 4. Dieses 
wird mittels einer Halterung am Lenker des Messfahrrads installiert. Als Kartengrundlage 
verwendet myTracks OpenStreetMap (OSM). Die Genauigkeit der Spuraufzeichnung wird in 
den Einstellungen auf 1 s festgelegt. Dieses Intervall entspricht der vorgenommenen Einstel-
lung am Feinstaubmessgerät und ist Voraussetzung für die Synchronisation zwischen den In-
strumenten. Zu Beginn einer jeden Messrunde wird die Aufzeichnung der GPS-Spur manuell 
gestartet und nach Beendigung wieder gestoppt (Abbildung 9). 
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Abbildung 9: Darstellung einer mit  myTracks aufgenommen GPS-Spur  (myTracks v 3.2.2) 
Während der Messungen wird der Fahrverlauf gefilmt. Die Videoaufzeichnung erfolgt mit der 
Kamera GoPro Hero 4 silver, die zu diesem Zweck am Lenker des Messfahrrads befestigt 
wird (Abbildung 10). Die Filmaufnahmen können anschließend über die Software Dashware 
gemeinsam mit den erhobenen Messwerten dargestellt werden, um eine Zuordnung auffälliger
Messwerten zu ihren Ursachen sicherzustellen. 




Um die Messwerte in die Software Dashware einzupflegen, muss innerhalb der Software zu-
nächst ein neues Datenprofil erstellt werden („PM10“). Anschließend können die Messwerte 
im csv-Format eingelesen werden. Zusätzlich werden eine neue Datenkategorie und ein neuer 
Datentyp angelegt, die der Einfachheit halber ebenfalls „PM10“ genannt werden. 
4.2.2 Untersuchungsdesign
Um die PM10-Belastung von Radfahrern im Straßenverkehr zu ermitteln, werden mehrere 
Messfahrten in Teilen des Dresdner Stadtgebiets unternommen. Die Monate Mai und Juni bie-
ten sich aufgrund ihres in der Regel sonnigen und trockenen Wetters für die Durchführung der 
Messungen an. Die Messungen werden vor Beginn der Sommerferien in Sachsen am 
27.06.2016 abgeschlossen, damit repräsentative Messdaten gewährleistet werden. 
Die Feinstaubbelastung von Radfahrern hängt von zahlreichen Faktoren ab. Kaur et al. (2007)
unterscheiden grundsätzlich vier verschiedene Kategorien: Faktoren hinsichtlich des Ver-
kehrsmittels, des Straßenverkehrs, der Meteorologie sowie persönliche Faktoren. Dieser Teil 
der Arbeit widmet sich den Faktoren des Straßenverkehrs unter Berücksichtigung des Wet-
tereinflusses.
Die Messungen werden in der sächsischen Landeshauptstadt Dresden (51° 3′ N, 13° 44′ O)
durchgeführt. Die ausgewählte Messrunde ist knapp 6 km lang und dauert je nach Verkehrssi-
tuation ca. 20 min (Abbildung 11). 




Die Messrunde beinhaltet Streckenabschnitte unterschiedlicher baulicher Nutzung mit jeweils 
unterschiedlichem Verkehrsaufkommen (Tabelle 4). Sie umfasst Wohngebiete mit hoher 
Wohndichte, Gewerbegebiete sowie gemischte Baufläche (teilweise mit Kerngebietsfunktion). 
Zusätzlich führt die Strecke unter anderem über Bahnanlagen (Nossener Brücke) oder unter 
diesen hindurch (Würzburger Straße). Die Nossener Brücke führt zudem über Grünfläche so-
wie über Flächen der Ver- und Entsorgung und der Kraft-Wärme-Kopplung. Die Ermittlung 
der Hintergrundbelastung wird auf der Sonderbaufläche Wissenschaft vorgenommen.
Die durchschnittliche tägliche Verkehrsstärke (DTV) des Hauptstraßennetzes lässt sich über 
den Themenstadtplan der Stadt Dresden (www.stadtplan.dresden.de) abrufen. Der DTV der 
Nebenstraßen wird ausgehend vom Hauptstraßennetz abgeleitet. Für die überschlägige Cha-
rakterisierung der Streckenabschnitte ist diese Vorgehensweise ausreichend.
Tabelle 4: Eigenschaften der Streckenabschnitte der Messrunde
Straßenname Flächennutzung 11 Radverkehrsfüh-
rung
DTV [Kfz/Tag] / 
SV-Anteil [%]





Bamberger Straße Wohnbaufläche mit 
hoher Wohndichte
Fahrbahn 1.000/0
Chemnitzer Straße Gewerbliche Bauflä-
che
Fahrbahn 13.000/4
Würzburger Straße Gewerbliche Bauflä-
che/ Bahnanlage 
Fahrbahn 12.000/2 












Nürnberger Straße Gewerbliche Bauflä-
che / Wohnbaufläche 
mit hoher Wohndichte
Radweg 30.000/5 












Der Streckenabschnitt über die Gebäude der Technischen Universität Dresden, Mollier-Bau –
Textilmaschinenhalle – Jantebau – Potthoffbau, ist weitestgehend verkehrsfrei und wird daher 
11 Flächennutzung gemäß Flächennutzungsplan Dresden, 2014.
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als Referenzwert für die städtische, nicht-verkehrlich verursachte Hintergrundbelastung be-
trachtet (Abbildung 12).
Abbildung 12: „Sonderbaufläche Wissenschaft“ - Streckenabschnitt des Campus der TU Dresden zur Bestim-
mung der Hintergrundbelastung (QGIS 2.14.2.-Essen)
Zur Charakterisierung der zeitlichen und räumlichen Variabilität der gemessenen PM10-
Konzentrationen und der damit verbundenen Unterschiede im Verkehrsaufkommen werden 
die Messungen an unterschiedlichen Werktagen und zu verschiedenen Tageszeiten durchge-
führt. Ausgehend von der typischen Tagesganglinie des Pkw-Verkehrs für ostdeutsche Städte  
lässt sich das Verkehrsaufkommen für die jeweiligen Messzeiträume überschlägig bestimmen
(Forschungsgesellschaft für Straßen- und Verkehrswesen, 2001: 2–15).
Tabelle 5: Anteil des Pkw-Verkehrs am DTV
Uhrzeit Anteil des Pkw-
Verkehrs am DTV 
(TGw2Ost) [%]
Uhrzeit Anteil des Pkw-
Verkehrs am DTV 
(TGw2Ost) [%]
6 2,8 13 5,3
7 7,5 14 6,0
8 6,5 15 6,6
9 5,2 16 8,2
10 5,5 17 8,2
11 5,5 18 6,8
12 5,5 19 5,5
(Vom Autor abgelesen aus HBS, 2001, S.2-15, für Straßen am Kernstadtrand ostdeutscher Städte)
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Die Messrunde bleibt während der Messungen unverändert, um die Vergleichbarkeit der Wer-
te hinsichtlich verschiedener Tageszeiten und unterschiedlichem Verkehrsaufkommen auf den 
einzelnen Streckenabschnitten zu gewährleisten. Lediglich die Nutzung unterschiedlicher 
Radverkehrsführungsformen ist gestattet. Die Messrunde enthält Abschnitte mit den verschie-
denen Radverkehrsanlagen Radweg, Radfahrstreifen, Schutzstreifen sowie Führung des Rad-
verkehrs auf der Fahrbahn. Daraus soll abgeleitet werden, wie sich die Feinstaubbelastung in 
Abhängigkeit der Führungsform im Straßenverkehr verhält. Dazu werden sowohl auf der 
Münchener Straße als auch auf der Nossener Brücke unterschiedliche Führungsformen befah-
ren. 
4.2.3 Durchführung der Messungen
Zu Beginn jedes Messtages wird das Feinstaubmessgerät auf null kalibriert. Die Kalibrierung 
wird über den entsprechenden Menüpunkt im Messgerät und unter Aufsetzen eines Nullfilters 
durchgeführt. Um den Einfluss des Wetters auf die Messungen nachvollziehen zu können, 
werden die meteorologischen Daten für den aktuellen Messzeitraum aufgenommen.12 Die ent-
sprechend Datengrundlage liefert der Internetauftritt des Deutschen Wetterdiensts. 
Der Ablauf der Messungen gestaltet sich anschließend wie folgt: Zunächst wird die Luftmess-
station Dresden-Bergstraße des LfULG angefahren (Abbildung 13). Die Luftmessstation be-
findet sich auf der Bergstraße 78/80 und ist Teil des automatischen Immissionsnetzes des 
Freistaates Sachsen, das die Überwachung der Luftbelastung zur Aufgabe hat (Sächsisches 
Staatsministerium für Umwelt und Landwirtschaft, 2016). Unmittelbar neben der Luftmess-
station Dresden-Bergstraße wird eine 20-minütige Messung durchgeführt. Die Messdaten der 
Station während dieser Zeiträume werden später beim LfULG angefragt. Ausgehend von den 
Werten der Station und den vor Ort gemessenen Werten des Feinstaubmessgeräts werden Ka-
librierungsfaktoren ermittelt, die später auf die anschließend erhobenen Messwerte angewen-
det werden.
Abbildung 13: Aufnahme von Messwerten an der Luftmessstation Dresden-Bergstraße (Eigene Darstellung)
12 Die 20-minütige Messung an der Luftmessstation kennzeichnet den Beginn der Messrunde.
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Pro Messtag werden in der Regel vier Messrunden gefahren. Dabei werden für zwei verschie-
dene Radführungsformen im Bereich der Münchener Straße (Führung auf der Straße und dem 
Mittelweg) und der Nossener Brücke (Führung auf dem Radweg und dem Radfahrstreifen)
jeweils zwei Durchgänge gemessen. Die doppelten Messungen ermöglichen die Bildung von 
Durchschnittswerten und verbessern damit die Repräsentativität der Messwerte innerhalb ei-
nes Messzeitraums.
Die aufgenommenen Messdaten werden mittels der Software TrakPro aus dem Messgerät 
ausgelesen und in das Excelformat .csv überführt. Analog dazu werden die GPS-Spuren über 
das Programm GPS-Track-Analyse.NET in dieses Excelformat formatiert. Die PM10-
Messwerte lassen sich in Excel anhand ihrer  Zeitstempel über die Funktion SVERWEIS den 
Koordinaten ihres Messorts zuordnen. Nach diesem Schritt liegen die Zeitstempel mit den je-
weiligen PM10- und GPS-Werten tabellarisch vor. Für jede Messrunde wird eine solche Tabel-
le erstellt, die in Form einer Textdatei (.csv) als Layer in QGIS importiert und dargestellt wer-
den kann. Importvorgang sowie Ergebnis sind in den beiden nachfolgenden Abbildungen dar-
gestellt (Abbildung 14 und Abbildung 15).




Abbildung 15: Darstellung einer Messrunde in QGIS 2.14.2.-Essen (QGIS 2.14.2.-Essen)
Innerhalb des Programms QGIS lassen sich die gemessenen PM10-Datensätze kalibrieren. Da-
zu wird ein Kalibrierungsfaktor f ermittelt. Dieser entspricht dem Quotienten der stationären 
und der mit dem Messfahrrad ermittelten durchschnittlichen PM10-Konzentration während der
20-minütigen Messung an der Luftmessstation Dresden (
Tabelle 6).
Tabelle 6: Ermittlung der  Kalibrierungsfaktoren





  �  ;�             
  �  ;�             
[-]
21.06.2016 14:10 – 14:30 14,01 13 1,08
22.06.2016 16:00 – 16:20 28,89 32 0,90
23.06.2016 06:50 – 07:10 21,86 24 0,91
24.06.2016 06:30 – 06:50 36,83 43 0,86
(Eigene Darstellung)
Die Kalibrierung der Messwerte auf die gravimetrisch erhobenen Feinstaubwerte der Messsta-
tion verbessert die Genauigkeit und Vergleichbarkeit der Messergebnisse. Die Kalibrierung er-
folgt in QGIS über die jeweilige Attributtabelle der als Schichten hinterlegten Datensätze. Die 
Multiplikation der Messwerte mit den soeben bestimmten Kalibrierungsfaktoren wird über ei-
ne Funktion im Feldrechner umgesetzt.
Nachdem die GPS-Dateien sowie die zugehörigen csv-Dateien in QGIS eingepflegt werden, 
lassen sich die einzelnen Datenpunkte grafisch darstellen. Zusätzlich wird eine Shape-Datei 
des Dresdner Straßennetzes hinterlegt. Diese wird aus der Sachsenkarte generiert, die von der 
Geofabrik GmbH als OSM-Datenauszug zur Verfügung gestellt wird. Die Messwerte lassen 
sich über die QGIS-Erweiterung MMQGIS den einzelnen Straßenabschnitten zuordnen. Zu-
vor wird den Straßenabschnitten ein Puffer hinzugefügt, sodass sie von ihrem ursprünglichen 
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Linienformat in Polygone überführt werden. Die QGIS-Funktion Spatial Join fasst anschlie-
ßend diejenigen Messwerte zusammen, die innerhalb eines solchen Straßenpolygons liegen. 
Um die Attribute mehrerer Layer als Durchschnitt zusammenfassen, werden die Attributtabel-
len der einzelnen Shape-Dateien als csv-Dateien exportiert und mittels der Excelfunktion 
SVERWEIS über die OSM-ID der Straßenabschnitte zusammengeführt. Die erstellten Excel-
Tabellen können anschließend über die OSM-ID mit der Attributtabelle einer vorhandenen 
Shape-Datei verknüpft werden.
Es sei darauf hingewiesen, dass der in dieser Arbeit gewählte grün-gelb-rote Farbverlauf in 
der Kartierung das Maß der Feinstaubkonzentration veranschaulicht. Die Farbwahl ist kein 
Maß für die Gesundheitsschädlichkeit des PM10-Niveaus.
4.3 Ergebnisse
4.3.1 Allgemeine Ergebnisse
Die Messungen werden in dem Zeitraum vom 20. Mai – 24. Juni 2016 erhoben. Insgesamt 
werden 23 Messrunden an verschieden Werktagen und zu verschiedenen Tageszeiten durchge-
führt. Aufgrund eines Fehlers bei der Nullkalibrierung können sieben Werte nicht verwendet 
werden. Eine weitere Messung entfällt, da der Ladestand des Feinstaubmessgeräts während 
der Dauer dieser Messung sehr niedrig war und sich das Gerät ausschaltete. Die bis zum  Aus-
schalten aufgenommen Messungen weisen bereits von Beginn an Lücken auf, sodass der Da-
tensatz von der Auswertung ausgeschlossen wird. Tabelle 7 stellt die durchgeführten Mess-
fahrten dar und trifft Aussagen über die Anzahl der gültigen Messrunden. Schlussendlich wer-
den 15 der 23 vorgenommenen Messfahrten in die Auswertung aufgenommen.
Tabelle 7: Übersicht über durchgeführte Messfahrten
Datum Zeitraum Gültige Messrunden Begründung
20.05.2016 13:15 – 14:37 0/4 Fehler bei Nullkalibrierung
26.05.2016 11:15 – 12:22 0/3 Fehler bei Nullkalibrierung
21.06.2016 14:36 – 16:04 4/4
22.06.2016 16:28 – 18:03 4/4
23.06.2016 07:13 – 08:00 1/2 Error Flow
24.06.2016 06:55 – 09:13 6/6
(Eigene Darstellung)
Die Messungen fanden von Dienstag bis Donnerstag statt. Die Messungen am 21.06. (14:30 –
16:00) lassen sich der Nebenverkehrszeit zuordnen, die am 22.06. (16:30 – 18:00) dem abend-
lichen Berufsverkehr und die Messungen am 23. und 24.6. (7:00 – 8:00 bzw. 7:00 – 9:00) dem 
morgendlichen Berufsverkehr (de Nazelle et al., 2012; Gómez-Perales et al., 2004; Ragettli et 
al., 2013).
Abbildung 16 stellt dar, wie sich die insgesamt 17.273 aufgenommenen Datenpunkte hinsicht-
lich der PM10-Konzentration verteilen. Etwa 1 % der Datenpunkte liegt über dem Grenzwert 
für PM10-Tagesmittelwerte in Höhe von 50 μg/m
3. Die gemittelten Messwerte der einzelnen 
Messrunden liegen bei maximal 28 μg/m3.
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Abbildung 16: Histogramm zur Verteilung der Datenpunkte (Eigene Darstellung)
4.3.2 Einfluss der Hintergrundbelastung
Für die Berechnung der durchschnittlichen Straßenrandbelastung werden die gemessene Hin-
tergrundbelastungen auf dem Campus der TU Dresden ausgeschlossen. Dazu wird mittels der 
GPS-Spur jeweils derjenige Zeitpunkt bestimmt, an dem das Messfahrrad die Anschlussstelle 
Hettnerstraße/George-Bähr-Straße passiert. Ausgehend von dem Zeitstempel werden die 
Messwerte in „Straßenrand“ (SR) und „Hintergrund“ (HG) unterschieden. Die Hintergrundbe-
lastung ist in den SR-Messwerten dennoch enthalten (Tabelle 8).
Die höchste PM10-Konzentration wurde mit 721 μg/m
3 am 21.06.2016 nachmittags gemessen, 
die geringsten Werte mit jeweils 3 μg/m3 am 21. und 22.06.2016. Die durchschnittliche PM10-
Konzentration über alle Messungen hinweg beträgt 17,9 μg/m3, wobei die durchschnittliche 
Belastung am Straßenrand (17,1 μg/m3) geringer ausfällt als die gemessene Hintergrundbelas-
tung (18,7 μg/m3). Dieser Widerspruch wird durch die auffällig hohen Messungen der Hinter-
grundbelastung während der Messungen 1, 2, 6 und 12 verursacht. Anhand der Standardab-
weichung lässt sich erkennen, dass die gemessenen Werte der Hintergrundbelastung in diesen 
Fällen sehr stark streuen. Die durchschnittliche Entfernung der Messwerte zu ihrem jeweili-
gen Mittelwert ist größer als der Mittelwert selbst. 
Anhand des aufgenommenen Videomaterials lassen sich die Ursachen für diese Ausreißer in 
den Messwerten ermitteln, um davon ausgehend zu entscheiden, ob diese Datenpunkte aus 
dem Datensatz entfernt werden müssen. Die Synchronisation der GPS- und PM10-Daten mit 





















Die Peaks aus den Messungen 1 und 12 werden infolge von Schwerverkehr verursacht 
(Abbildung 17). Obwohl der Messwert anhand des Videomaterials begründet ist, wird die 
durchschnittliche Hintergrundbelastung durch den Schwerverkehr stark verfälscht. 
Abbildung 17: Verursacher der PM10-Ausreißer in Messung 1 (oben) und 12 (unten) (Eigene Darstellung)
Die Ausreißer der Messungen 2 und 6 zeigen sich jeweils auf Höhe des Mollier-Baus der TU 
Dresden (Abbildung 18). Die Kombination aus Messwerten und Videomaterial lässt 
vermuten, dass es sich bei den grauen Installationen an dem Gebäude um Ablufteinrichtungen 
handelt, die vermehrt Feinstaub abgeben und aufwirbeln.
Abbildung 18: Lokalisierte PM10-Spitzen auf Höhe des Mollier-Baus (Eigene Darstellung)
Die um ihre Ausreißer bereinigten Messwerte sind in Abbildung 19 als Box-Whisker-Plot 
dargestellt. Die obere und untere Whisker-Grenze wird über den 1,5-fachen Interquartilsab-
stand bestimmt und liegt jeweils bei 3 μg/m3 und 48 μg/m3 bzw. bei 3 μg/m3 und 48,5 μg/m3.
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Abbildung 19: PM10-Belastung am Straßenrand (SR) und im städtischen Hintergrund (HG), um Ausreißer berei-
nigt (Eigene Darstellung)
Der Median des unbereinigten Datensatz liegt sowohl am Straßenrand als auch im Hinter-
grund bei 17,0 μg/m3. Der um die Ausreißer bereinigte Durchschnitt beträgt im gemessenen 
Straßennetz 16,7 μg/m3 und auf dem Campus der TU Dresden 15,5 μg/m3. Bereinigt liegt die 
durchschnittliche Hintergrundkonzentration damit erwartungsgemäß unterhalb der des Stra-
ßenverkehrs.
Im Vergleich zu den im Review ermittelten Durchschnittswerten anderer Städte schneidet 
Dresden hinsichtlich der PM10-Belastung von Radfahrern deutlich besser ab (Abbildung 20).
Dieser Schluss lässt sich jedoch nicht für das gesamte Dresdner Straßennetz ziehen, sondern 
beschränkt sich auf den Untersuchungsraum. Zudem ist im Diskussionsteil des Literaturre-
views bereits darauf aufmerksam gemacht wurden, dass die gemessenen Werte stark von dem 
Untersuchungsdesign der einzelnen Studien abhängen, sodass voreilige Schlüsse nicht ziel-
führend sind.





















Entsprechend des Box-Whisker-Plots liegen Messwerte größer 48 μg/m3 außerhalb der Whis-
ker und gelten damit als extreme Ausreißer. Sie machen insgesamt weniger als 1,8 % der auf-
genommenen Datenpunkte aus (Abbildung 16). Dennoch ist ihr Einfluss auf den Durchschnitt 
nicht unerheblich. Da die Entstehung dieser hohen Messwerte die tatsächlich gemessene Stra-
ßenrandbelastung zu diesen Zeitpunkten widerspiegelt und damit auch die potentielle Belas-
tung für Radfahrer werden die Messwerte nicht um diese extremen Ausreißer bereinigt.
Abbildung 21 stellt die auf dem Campus gemessene Hintergrundbelastung  den Messwerten 
der Messstation Dresden Winckelmannstraße gegenüber. Diese Messstation befindet sich in 
einem Stadtgebiet mit dichter Bebauung, jedoch an keiner stark befahrenen Straße. Sie reprä-
sentiert damit die allgemeine städtische PM10-Belastung (Sächsisches Staatsministerium für 
Umwelt und Landwirtschaft, 2016).
Abbildung 21: Vergleich der gemessenen PM10-Hintergrundbelastung (Eigene Darstellung)
Dabei zeigt sich, dass die mittlere gemessene Hintergrundbelastung am 21. Juni trotz der Aus-
reißer infolge des vorbeifahrenden Schwerverkehrs in etwa auf dem gleichen Niveau liegt wie 
der Wert der Messstation Dresden Winckelmannstraße. Gleichzeitig sind die Werte vom 23. 
und 24. Juni fast doppelt so hoch wie die stationär ermittelte städtische Belastung. Daher 
muss davon ausgegangen werden, dass die auf dem Campus gemessenen PM10-Werte auf-
grund von Ungenauigkeiten bei der PM10-GPS-Synchronisation über den Zeitstempel keine 
gültigen Werte für die städtische Belastung liefern.
4.3.3 Meteorologische Einflüsse
Vergangene Studien stellen fest, dass die in der Luft herrschende Feinstaubkonzentration 
durch meteorologische Faktoren beeinflusst wird. Demnach ist sie  eng mit der Windrichtung, 
der Windgeschwindigkeit vWind, der relativen Luftfeuchtigkeit φ und der Temperatur t verbun-
den (Adams, Nieuwenhuijsen, & Colvile, 2001; Berghmans et al., 2009; Bigazzi & Figliozzi, 















Um zu überprüfen, ob diese Zusammenhänge auch für die in dieser Arbeit durchgeführten 
Messungen gelten, wurden die Wetterdaten während der Messfahrten aufgenommen. Die Da-
ten stammen von der Wetterstation Dresden Flughafen. Die Entfernung zwischen Wetterstati-
on und Messstrecke beträgt ca. 14 km. Temperatur, Luftfeuchtigkeit und Windbedingungen 
während der Messungen sind in Tabelle 9 dargestellt. 

















21.06.2016 14:00 20 14 W 66 9 8
22.06.2016 15:00 24 3 S 62 12 10
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(Eigene Darstellung, Datenmaterial vom Deutschen Wetterdienst für die Station Dresden (Flugh.))
Die Temperaturen liegen zwischen 16 und 24 °C und die relative Luftfeuchtigkeit bewegt sich 
zwischen mäßig und hoch (62 – 96 %). Die Windgeschwindigkeit liegt zwischen 0 km/h und 
14 km/h, wobei der Wind meist aus südlicher Richtung kommt. Im Messzeitraum gibt es kei-
nen Niederschlag. Dadurch ist den Partikeln eine lange Verweildauer in der Luft möglich 
(Sächsisches Staatsministerium für Umwelt und Landwirtschaft, 2016).
Int Panis et al. (2010) kommen zu dem Schluss, dass hohe Temperaturen in Verbindung mit 
einer niedrigen relativen Luftfeuchtigkeit einen Anstieg der Feinstaubkonzentration nach sich 
ziehen. Beim Vergleich der PM10-Messwerte mit den zu den Messzeitpunkten herrschenden
Temperaturen ist ein solcher Zusammenhang nicht erkennbar. Während die PM10-Werte im 
Wochenverlauf steigen, schwanken die Temperaturen. Werden hingegen die an den Messtagen 
erreichten Höchsttemperaturen von 23 °C, 26 °C, 30 °C und 32 °C betrachtet, so steigen mit 
steigender Temperatur auch die gemessenen Feinstaubwerte. Diesem Zusammenhang muss 
hinzugefügt werden, dass das während der Messungen vorliegende Verkehrsaufkommen im 
Laufe der Messwoche ebenfalls anstieg und die erfasste Feinstaubkonzentration direkt beein-
flusst. Um den Faktor Straßenverkehr auszublenden, lohnt sich der Vergleich zwischen den er-
reichten Höchsttemperaturen und der städtischen Hintergrundbelastung PM10;HG. Eine Zu-
nahme der erreichten Höchsttemperatur geht mit einer steigenden städtischen Feinstaubbelas-
tung einher. 
Hohe Windgeschwindigkeiten verteilen Partikel sehr gut in der Luft, sodass geringere Kon-
zentrationen vorliegen. Demnach fällt die Feinstaubkonzentration bei geringen Windge-
schwindigkeiten höher aus (Adams, Nieuwenhuijsen, & Colvile, 2001; Berghmans et al., 
13 PM10-Wert entspricht den gemittelten Messwerten der einzelnen Messtage.
14 PM10-Wert entspricht der durch die Messstation Dresden Winckelmannstraße gemessenen städtische Hintergrundbelas-
tung.
15 Während der knapp zweieinhalbstündigen Messfahrt veränderten sich die meteorologischen Werte derart stark, dass die 
Werte zu Beginn der Messungen nicht ausreichend repräsentativ für den gesamten Messzeitraum sind.
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2009). Dieser Einfluss konnte während dieser Studie weder für die während der Messung do-
kumentierten Windgeschwindigkeiten noch für deren Tagesdurchschnitte von 13 km/h, 9
km/h, 15 km/h und 11 km/h nachgewiesen werden.
Hinsichtlich der Windrichtung ergeben sich ebenfalls keine Auffälligkeiten. Die Feinstaub-
konzentration während des einzigen Messtags mit Westwind ist geringer als an den anderen 
Tagen. Die Messstrecke verläuft mit den Abschnitten Bamberger und Würzburger Straße so-
wie Nossener Brücke und Nürnberger Straße in großen Teilen in West-Ost-Richtung. Dem-
nach kann der von Westen kommende Wind die Partikel dieser Straßenzüge gleichmäßig ver-
teilen und die PM10-Konzentration entsprechend senken. Gleichzeitig wurden die Messungen 
an diesem Tag während der Nebenverkehrszeit aufgenommen, sodass das geringe Verkehrs-
aufkommen der Windrichtung als Begründung für die niedrigen Messwerte vorzuziehen ist. 
Berghmans et al. (2009) finden heraus, dass die Windrichtung neben der Partikelverteilung 
auch entscheidend für den Eintrag von Partikeln aus Emissionsquellen ist. Weht ein starker
Wind aus Richtung eines großen Feinstaubemittenten, so fallen die Messwerte größer aus als 
wenn dieser von dem Messinstrument aus in Richtung des Emittenten weht. Während des 
Messzeitraums weht der Wind aus Westen oder Süden, sodass keine Vergleiche zwischen den 
Windrichtungen Süd und Nord oder West und Ost gezogen werden können. Eine Überprüfung 
der von Berghmans et al. (2009) erarbeiteten Ergebnisse ist daher nicht möglich.
4.3.4 Vergleich mit stationären Messwerten der Stadt Dresden
Der Themenstadtplan der Stadt Dresden zeigt unter anderem die durch das LfULG berechnete 
PM10-Straßenrandbelastung als Jahresmittelwert in einem ausgewählten Hauptstraßennetz. 
Punktgenaue Aussagen sind nicht möglich, da die für die Luftschadstoffberechnungen heran-
gezogenen Bebauungsdaten Mittelwerte für mindestens 100 m lange Abschnitte sind (Sächsi-
sches Staatsministerium für Umwelt und Landwirtschaft, 2016). In der Stadt Dresden stehen 
als Grundlage der Berechnungen die drei Messstationen Schlesischer Platz, Winckelmann-
straße und Bergstraße zur Verfügung sowie Stationen zur Beurteilung der regionalen Vorbe-
lastung.
Die Messstation an der Bergstraße dient der Beurteilung der verkehrsnahen Schadstoffbelas-
tung. Tabelle 10 stellt die an der Messstation vor Beginn der ein- bis zweistündigen Messzeit-
räume gemessenen Mittelwerte den mobil gemessenen Mittelwerten der einzelnen Messtage 
gegenüber.
Tabelle 10:Vergleich mobiler und stationärer Messwerte 
Messtag Ø PM10; stationär [μg/m







Dabei zeigt sich, dass die stationär gemessenen Feinstaubmesswerte entgegen der Ergebnisse 
bereits veröffentlichter Studien oberhalb der mobil gemessenen Belastung liegen (Chan & 
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Wu, 1993; Elen et al., 2013; Farrar et al., 2001; Kaur et al., 2007; Potchter et al., 2014; Tsai et 
al., 2008; Violante et al., 2006). Dennoch decken sich die Aussagen, dass Messstationen kein 
realistisches Bild über die persönliche Schadstoffbelastung liefern. Zudem muss der Vergleich 
der beiden Tabellenspalten die folgenden Aspekte berücksichtigen. Zum einen erfolgen die 
Messungen zeitlich versetzt. Die mobile Messung beginnt erst nach der Kalibrierungsmes-
sung. Zum anderen beinhaltet die Messstrecke auch weniger befahrene Straßen des Neben-
straßennetzes, deren Werte in die Durchschnittsbildung eingehen. Daher ist es ratsamer, den 
Vergleich nicht auf Durchschnittswerte zu beschränken. Stattdessen zeigt ein Differenznetz 
wie sich die Immissionen aus den Luftschadstoffberechnungen zu denen des Messfahrrads 
verhalten. Die Werte aus den Luftschadstoffberechnungen sind den PM10-
Straßenrandbelastungen des Themenstadtplans entnommen. Das Differenznetz in Abbildung 
22 ergibt sich aus der Subtraktion der mittleren gemessenen Werte von den berechneten Jah-
resmittelwerten des Themenstadtplans. Für die Strecken des Nebenstraßennetzes wird auf-
grund fehlender Immissionsberechnungen eine Differenz von null angenommen. 
Abbildung 22: Differenznetz zum Vergleich der berechneten und gemessenen PM10-Belastung, in µg/m³ (Eigene 
Darstellung)
Die berechneten Werte liegen im Mittel 8 µg/m³ über den in dieser Arbeit gemessenen Wer-
ten. Auf der verkehrsreichen Nürnberger Straße sind die berechneten Jahresmittelwerte 6 -
15 µg/m³ größer. Dabei sei darauf hingewiesen, dass die erhobenen Messwerte keine Aussa-
gekraft bezüglich eines Jahresmittelwerts darstellen. Das Differenznetz dient lediglich als 
Veranschaulichung, inwieweit die für einzelne Straßenabschnitte berechneten Messwerte den 
tatsächlich gemessenen Belastungen entsprechen. Außerdem erheben die berechneten Immis-
sionen nicht den Anspruch, die Situation des Radverkehrs widerzuspiegeln. Da die Messrunde 
weitestgehend im Uhrzeigersinn befahren wird, ergibt sich für den Radverkehr an Knoten-








sprung zum motorisierten Verkehr zu passieren. Entsprechend kann sich der Radverkehr den 
Emissionen des auf Freigabe wartenden Straßenverkehrs entziehen.
4.3.5 Zeitliche Variabilität
Die Konzentration von Schadstoffen in der Luft variiert zeitlich, beispielsweise zwischen den
verschiedenen Jahreszeiten, den Wochentagen oder auch im Verlauf eines Tages (Elen et al., 
2013; Peters et al., 2014). In dieser Arbeit werden die ermittelten Straßenrandbelastungen in 
Bezug zu den Tageszeiten ihrer Messung gesetzt.16 Dazu werden die Werte der durchgeführ-
ten Messrunden einer der drei in Kapitel 4.3.1 definierten Tageszeiten zugeordnet. Dadurch 
ergeben sich für die einzelnen Straßenabschnitte der Messstrecke gemittelte PM10-Werte für
jede der drei Tageszeiten. Abbildung 21 stellt die durchschnittlich gemessenen PM10-Werte 
für die eingangs definierten Tageszeiten morgendlicher Berufsverkehr, Nebenverkehr und 
abendlicher Berufsverkehr dar. 
Während sich die Feinstaubniveaus nachmittags und abends nur gering voneinander 
unterscheiden, hebt sich die PM10-Konzentration des morgendlichen Berufsverkehrs deutlich 
ab. Der Mittelwert des morgendlichen Berufsverkehrs liegt mit 22,8 μg/m3 deutlich über de-
nen der Nebenverkehrszeit  (6,7 μg/m3) und des abendlichen Berufsverkehrs (9,3 μg/m3). 
Analog verhalten sich die Mediane mit 24,5 μg/m3, 7,5 μg/m3 und 9,5 μg/m3.
16 Die zeitliche Variabilität zwischen den einzelnen Wochentagen kann in dieser Arbeit nicht untersucht werden, da die Mes-
sungen an nur jeweils einem Werktag durchgeführt wurden.
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Abbildung 23: Straßenrandbelastung für verschiedene Tageszeiten in μg/m3. Oben: Morgendlicher Berufsver-
kehr, unten links: Nachmittagsverkehr, unten rechts: abendlicher Berufsverkehr (Eigene Darstellung)
Da die Messungen an unterschiedlichen Tagen durchgeführt wurden, werden die Messwerte 
zugunsten der Vergleichbarkeit zunächst um den Tagesdurchschnitt der städtischen Belastung 
korrigiert (Elen et al., 2013). Wie in Kapitel 4.3.2 erläutert, eignen sich die auf dem Campus 
ermittelten Werte nicht, sodass stattdessen die Tageswerte 8 μg/m3, 10 μg/m3, 13 μg/m3 und 
18 μg/m3 der Messstation Dresden Winckelmannstraße verwendet werden. Negative Differen-
zen werden null gesetzt. 
Das Differenznetz aus Abbildung 24 zeigt den um die städtische Belastung bereinigten Unter-
schied zwischen dem morgendlichen Berufsverkehr und dem Verkehr des Nachmittags. Die 
Straßenrandbelastung des Nachmittags setzt sich für dieses Differenznetz als Durchschnitt aus 
den Messwerten des Nebenverkehrs und des abendlichen Berufsverkehrs zusammen. Dabei 
zeigt sich, dass die PM10-Konzentration während des morgendlichen Berufsverkehrs stets 
mindestens 5 μg/m3 über der am Nachmittag und Abend liegt. An den stärker befahrenen Ab-
schnitten Tharandter Straße und Nürnberger Straße liegt der Unterschied sogar bei 10 –
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20 μg/m3. Diese Zahlen unterstützen den Eindruck, dass das Verkehrsaufkommen einen Ein-
fluss auf die Schadstoffkonzentration ausübt. 
Werden die um die städtische Belastung bereinigten Messwerte miteinander vergleichen, so 
bestätigt sich die Annahme, dass die morgendliche PM10-Konzentration aufgrund eines 
verkehrsbedingten Feinstaubanteils erhöht ist. Einem verkehrsbedingten PM10-Anteil von 
8,5 μg/m3während des morgendlichen Berufsverkehrs stehen die Konzentrationen 0,9 μg/m3
am Nachmittag und 1,3 μg/m3 während des abendlichen Berufsverkehrs gegenüber.
Abbildung 24: Differenznetz der PM10-Straßenrandbelastung in μg/m
3 vormittags und nachmittags, bereinigt um 
die städtische Hintergrundbelastung (Eigene Darstellung)
Ausgehend von der Tagesganglinie des HBS (Tabelle 5) ist der Anteil des Pkw-Verkehrs in-
nerhalb der Messzeiträume zwischen 7 und 8 Uhr sowie 16 und 17 Uhr am höchsten. Das 
morgendliche PM10-Niveau entspricht daher der anhand der Tagesganglinie erwarteten erhöh-
ten Belastung. Der abendliche Berufsverkehr weist jedoch eine geringere Schadstoffkonzent-
ration auf. Dieses Bild deckt sich mit der mittleren Tagesganglinie verkehrsreicher Straßen, 
die das sächsische Landesamt für Umwelt, Landwirtschaft und Geologie werktags im Januar 
bis Juli 2005 ermittelt hat (Sächsisches Landesamt für Umwelt, Landwirtschaft und Geologie, 
n.d.).
In den Abendstunden fällt der Schwerverkehrsanteil geringer aus als in den Morgenstunden 
(Forschungsgesellschaft für Straßen- und Verkehrswesen, 2001: 2–17). Weitere Forschung 
kann klären, ob sich der Unterschied in der PM10-Konzentration des morgendlichen und 










Abbildung 25 zeigt am Beispiel von je zwei Messungen die Variabilität der PM10-
Konzentration in Abhängigkeit von der zurückgelegten Strecke. Die gemessenen PM10-
Konzentrationen eines Messtages liegen dabei jeweils auf einem ähnlichen Niveau, wobei die 
Messungen des morgendlichen Berufsverkehrs auf einem deutlichen höheren Niveau liegen 
als die des Nebenverkehrs. Über die gesamte Messrunde wechseln sich verhältnismäßig nied-
rige Konzentrationen mit vereinzelt auftretenden Spitzen ab. Die Schadstoffkonzentration ent-
lang der Strecke ist daher nicht als konstant beschreibbar, sondern weist deutliche Schwan-
kungen auf.
Abbildung 25: PM10-Konzentration  für jeweils zwei Messungen am 21. Juni (oben) und 24. Juni 2016 (unten) 
(Eigene Darstellung)
Abbildung 26 illustriert die durchschnittliche PM10-Konzentration entlang der Messstrecke 























Abbildung 26: Durchschnittliche PM10-Straßenrandbelastung [μg/m








Der Abschnitt Bamberger Straße weist mit 15,4 μg/m3 die im Schnitt geringste PM10-
Belastung für Radfahrer auf. Der DTV der Bamberger Straße fällt deutlich geringer als der 
des übrigen Streckennetzes, sodass dieses Ergebnis plausibel ist. Nur der DTV des Campus 
der TU Dresden ist weniger verkehrsstark. Bei der für die Messung der Hintergrundbelastung 
vorgesehenen Strecke liegt die Konzentration bei durchschnittlich 17,3 μg/m3. Da dieser Wert 
hinsichtlich des vorliegenden DTV sehr hoch ist,  muss davon ausgegangen werden, dass bei 
der Synchronisation zwischen den Messwerten und der GPS-Spur eine zeitliche Versetzung 
aufgetreten ist, sodass einige Messwerte des Nürnberger  Platzes in die Sonderbaufläche Wis-
senschaft verschoben wurden. Da dieser Abschnitt längenmäßig kurz ausfällt (< 500 m) genü-
gen schon wenige hohe Messwerte um den Gesamtdurchschnitt stark zu verzerren. Während 
Messung 12 wurde dieser Streckenabschnitt von Schwerverkehr befahren, so dass der Durch-
schnitt ebenfalls erhöht ist (siehe 4.3.1). Weiterhin fällt die geringe Belastung bei der Über-
fahrt von der Tharandter Straße auf die Nossener Brücke auf. Diese widerspricht grundsätz-
lich dem hohen DTV dieser beiden Straßen (13.000 bzw. 43.000 Kfz/Tag). Allerdings ist der 
Radfahrer an diesem Knotenpunkt nicht auf die Freigabe durch die Lichtsignalanlage ange-
wiesen. Während der Kfz-Verkehr auf die Freigabe wartet, kann der Radfahrer rechts  abbie-
gen und bis zum Phasenwechsel weitestgehend verkehrsfrei fahren. Ein weiteres Beispiel ist 
der Knotenpunkt Würzburger Straße/Tharandter Straße mit einer Belastung von 16 μg/m3 ge-
genüber der Belastung in Höhe von 18 μg/m3 im weiteren Verlauf der Tharandter Straße. Die 
gesamte Messrunde wird weitestgehend im Uhrzeigersinn befahren, sodass kaum die Not-
wendigkeit besteht, sich dem gestauten MIV anzuschließen. Insgesamt befinden sich drei 
Grünpfeile auf der Messstrecke sowie eine Radführung, die rechts an der LSA vorbeiführt. 
Die größte Schadstoffbelastung wird am Knotenpunkt Nossener Brücke/ Chemnitzer Straße 
gemessen (28 μg/m3). Damit befindet sich die maximale durchschnittliche Schadstoffbelas-
tung an dem Straßenzug mit dem höchsten DTV (43.000 Kfz/Tag).
Abbildung 27: Maximale durchschnittliche PM10-Konzentration am Knotenpunkt Nossener Brücke/Chemnitzer 
Straße. Ausschnitt aus Messung 6 (Eigene Darstellung)
Der Zusammenhang zwischen der Verkehrsbelastung der einzelnen Straßenzüge und der 
durchschnittlich gemessenen Feinstaubkonzentration ist in Abbildung 28 dargestellt. Die 
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Trendlinie zeigt einen leichten Anstieg der  PM10-Konzentration bei steigender Verkehrsinten-
sität. Gleichzeitig lässt die punktweise Betrachtung der Messergebnisse kaum auf einen Zu-
sammenhang zwischen Verkehrsintensität und PM10 schließen. Andere Studien kamen eben-
falls zu dem Ergebnis, dass die PM10-Konzentration weniger stark von der Verkehrsintensität 
abhängt als andere Luftschadstoffe wie etwa BC oder UFP (Elen et al., 2013; Karanasiou et 
al., 2014). Dabei ist jedoch zu beachten, dass das Verkehrsaufkommen mit dem Tagesverlauf 
schwankt, sodass aus dem DTV eines Straßenabschnitts nicht direkt auf dessen Verkehrsauf-
kommen während der Messung geschlossen werden darf.17 Ausgehend von der Trendlinie ist 
die Schadstoffkonzentration im weniger befahrenen Nebenstraßennetz geringer als an Haupt-
straßen, sodass die Führung des Radverkehrs im Nebenstraßennetz aus gesundheitlicher Sicht 
empfohlen wird. 
Abbildung 28: Zusammenhang zwischen PM10 und DTV des dazugehörigen Straßenabschnitts (Eigene Darstel-
lung)
Durch die Visualisierung der einzelnen Messfahrten lassen sich Spitzen in der Konzentration 
leicht identifizieren und mittels Videosynchronisation begründen. Entsprechend lassen sich 
die höher belasteten Passagen der Tharandter Straße während der Messungen 2 und 6 mit je-
weils 21 μg/m3 und 25 μg/m3 auf den Busverkehr zurückführen. Die Messwerte zeigen insbe-
sondere dann hohe Konzentrationen, wenn der vorbeifahrende Verkehr abbremsen oder halten 
muss, um anschließend wieder zu beschleunigen, wie es beispielsweise für den Busverkehr an 
Haltestellen üblich ist. Auf in etwa gleicher Höhe finden zudem Bauarbeiten an einem Ge-
bäude statt, die ebenfalls für die hohe Feinstaubbelastung an diesem Abschnitt verantwortlich 
gemacht werden können (Abbildung 29). 
















Abbildung 29: Lokalisation der PM10-Spitzen Tharandter Straße während der Messungen 2 (oben), 6 (mittig) 
und 7 (unten) (Eigene Darstellung)
In den Morgenstunden ist die Konzentration entlang der Nürnberger Straße auffällig hoch
(Abbildung 30). Der Radverkehr von Löbtau in Richtung Campus wird über einen Radweg 
entlang dieser hochbelasteten Strecke geführt. Hinsichtlich der PM10-Konzentration ist von 
der Nutzung des Radwegs abzusehen und auf Nebenstraßen zu verweisen. Weiterführende 
Arbeiten können untersuchen, inwieweit der Zeitvorteil bei der Nutzung des Radwegs die er-
höhte PM10-Konzentration in Form der aufgenommenen Inhalationsdosis kompensiert.
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Abbildung 30: PM10-Hot Spots während des morgendlichen Berufsverkehrs an der Nürnberger Straße (Eigene 
Darstellung)
Zusammenfassend lässt sich festhalten, dass die Schadstoffkonzentration verschiedenen Ein-
flussfaktoren ausgesetzt ist. Busverkehr, sonstiger Schwerverkehr, ein erhöhtes Verkehrsauf-
kommen (insbesondere an vielbefahrenen Knotenpunkten) sowie Bauarbeiten können die 
PM10-Belastung für Radfahrer erhöhen. Damit decken sich die Untersuchen zur räumlichen 
Variabilität mit denen anderer zu dem Thema veröffentlichten Arbeiten (Berghmans et al., 
2009; Peters et al., 2014) .
4.3.7 Führungsform
Der Abstand zum motorisierten Verkehr zählt bei Luftschadstoffen zu den dominanten Ein-
flussfaktoren (Farrell et al., 2015; Peters et al., 2014). Die Schadstoffbelastung von Radfah-
rern kann demnach erheblich von der Führungsform des Radverkehrs beeinflusst werden. Ka-
ranasiou et al. (2014) stellen für Radfahrer am Straßenrand eine geringere Schadstoffexpositi-
on fest als für solche, die in der Mitte stark befahrener Straßen geführt werden. Sie schluss-
folgern, dass sich die Schadstoffbelastung für Radfahrer mit zunehmendem Abstand zum Ver-
kehr verringert. 
Im Rahmen dieser Messreihe werden sowohl auf der Münchener Straße als auch auf der Nos-
sener Brücke Messungen für jeweils zwei unterschiedliche Führungsformen durchgeführt. Die 
Befahrung der Münchener Straße erfolgt dabei je zweimal in Folge auf der Fahrbahn und auf 
dem Fußgängerweg, der mittig zwischen den Fahrbahnen der Hin- und Rückrichtung angelegt 
ist (Abbildung 31). Der Abstand zwischen den beiden Varianten beträgt rund 20 m.
Abbildung 31: Führungsformen Münchener Straße. Links: Fahrbahn, rechts: Fußweg (Eigene Darstellung)
Tabelle 11 stellt die gemessenen Durchschnittskonzentrationen der jeweiligen Messrunden 
gegenüber. Die Messung vom 23.6. enthält nur eine Messrunde. Sie lässt sich damit nur unzu-
PM10-Messung
59
reichend mit denen anderer Messtage vergleichen und wird nicht in die Auswertung einbezo-
gen.








1 21.06.2016 14:36:33 10,7
2 21.06.2016 14:57:54 5,6
3 21.06.2016 15:18:11 7,8
4 21.06.2016 15:43:13 11,9
5 22.06.2016 16:28:03 14,7
6 22.06.2016 16:50:12 9,3
7 22.06.2016 17:15:55 13,0
8 22.06.2016 17:41:01 9,5
9 23.06.2016 07:13:34 (20,2)
10 24.06.2016 06:55:17 21,4
11 24.06.2016 07:17:13 24,1
12 24.06.2016 07:38:06 32,2
13 24.06.2016 08:02:34 27,4
14 24.06.2016 08:25:56 26,3
15 24.06.2016 08:49:40 24,6
Gesamt 17,0 17,0
(Eigene Darstellung)
Im Gesamtschnitt werden auf beiden Führungsformen 17,0 μg/m3 gemessen. Dabei ist zu be-
rücksichtigen, dass das hohe PM10-Niveau des vierten Tages für die Variante Fahrbahn vier-
fach in das arithmetische Mittel eingeht, da für diesen Messtag vier Fahrten auf der Fahrbahn 
durchgeführt wurden.
Das Verhältnis der durchschnittlichen PM10-Konzentration auf der Fahrbahn zum Fußweg be-
trägt für die Messtage 21.06., 22.06. und 24.06. 0,8; 1,1 und 0,8. Die hohen Messwerte auf 
dem mittig gelegenen Fußweg der Münchener Straße können auf dessen Oberbau zurückge-
führt werden. Die Decke des Fußwegs ist sehr sandig, sodass das Messfahrrad Partikel auf-
gewirbelt. 
Ein weiterer Vergleich verschiedener Führungsformen wird im Bereich der Nossener Brücke 
durchgeführt. Die Nossener Brücke wird einerseits der Straße abgewandt befahren („außen“) 
und im Anschluss der Straße zugewandt („innen“). Die Führungsformen wechseln „außen“ 
von Radweg zu Fußgängerweg (Abbildung 32) und „innen“ von Schutzstreifen zu Radfahr-
streifen zu Radweg (Abbildung 33). Der Abstand zwischen Radweg und Fußweg zum motori-
sierten Verkehr auf der Nossener Brücke beträgt rund 12 m  bzw. 15 m, sodass ein Unter-
schied von 3 m zwischen den beiden Streckenvarianten vorliegt.
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Abbildung 32: Führungsformen Nossener Brücke "außen". Links: Radweg, rechts: Fußweg (Eigene Darstellung)
Abbildung 33: Führungsformen Nossener Brücke "innen". Links oben: Schutzstreifen, rechts oben: Radfahrstrei-
fen, links unten: Radweg (Eigene Darstellung)
Die Ergebnisse der Messungen sind in 
Tabelle 12 dargestellt.18 Die durchschnittliche Feinstaubkonzentration fällt bei der Variante 
„außen“ wider Erwarten höher aus  als bei der der Straße zugewandten Variante. Dieser Sach-
verhalt ist wie schon bei der Münchener Straße damit zu begründen, dass die erhöhten Mess-
werte während des morgendlichen Berufsverkehrs am vierten Messtag vierfach in die Durch-
schnittsberechnung der Variante „außen“ eingehen, jedoch nur zweifach in die Variante „in-
nen“. 
Das Verhältnis der Feinstaubkonzentrationen von „außen“ zu „innen“ beträgt für die einzelnen 
Messtage 0,8; 1,8 und 1,0. Die einzelne Messung des dritten Messtags wird wie zuvor bei der 
Münchener Straße nicht verwendet. Damit bestätigt sich der Eindruck aus dem Abschnitt 
Münchner Straße, dass für die gemessene Stichprobe kein Einfluss der Radverkehrsführung
festgestellt werden kann. Es sei dabei darauf hingewiesen, dass sich die Führungsformen im 
18 Die durchschnittliche PM10-Konzentration ermittelt sich aus einem Teilstück der Nossener Brücke, da die beiden Füh-
rungsformen gegen Ende des Streckenabschnitts übereinanderliegen.
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Bereich der Nossener Brücke in ihrem Abstand zum motorisierten Verkehr um nur ca. 3 m un-
terscheiden. Zudem ist festzuhalten, dass der Umfang der Stichprobe nicht ausreichend reprä-
sentativ ist, um verallgemeinernde Schlüsse zu ziehen. Der Einfluss der Führungsform auf die 
Schadstoffbelastung  kann nicht grundsätzlich ausgeschlossen werden.








1 21.06.2016 14:36:33 7,1
2 21.06.2016 14:57:54 7,1
3 21.06.2016 15:18:11 9,1
4 21.06.2016 15:43:13 6,9
5 22.06.2016 16:28:03 13,0
6 22.06.2016 16:50:12 9,8
7 22.06.2016 17:15:55 7,4
8 22.06.2016 17:41:01 5,2
9 23.06.2016 07:13:34 (20,0)
10 24.06.2016 06:55:17 27,6
11 24.06.2016 07:17:13 23,9
12 24.06.2016 07:38:06 25,7
13 24.06.2016 08:02:34 28,4
14 24.06.2016 08:25:56 25,3




Der Messteil dieser Arbeit widmet sich der Belastung von Radfahrern durch PM10-
Immissionen. Dabei ist anzumerken, dass neben den Radfahrern auch die übrigen Nutzer des 
Straßenverkehrs von Schadstoffen betroffen sind. Das vorhergehende Review stellte bereits 
dar, welche Luftschadstoffe diese Nutzer besonders betreffen. 
PM10 umfasst Partikel mit einem maximalen aerodynamischen Durchmesser < 10 µm. Dem-
entsprechend enthalten die erhobenen PM10-Messwerte auch Partikel mit kleineren Durch-
messern wie etwa PM2,5 und UFP. Diese Schwebstoffe sind aufgrund ihres geringen Durch-
messers noch gesundheitsschädlicher, da sie tiefer in den menschlichen Körper eindringen. Ihr 
Anteil an der Luft ist mit weiterführenden Messungen im Dresdner Straßennetz zu bestim-
men. Zudem wurde im Review bereits deutlich, dass sich die gesundheitsschädliche Wirkung 
von Feinstaub insbesondere aus der Inhalationsdosis ergibt. Weitere Forschung soll sich daher 
der umfassenden Bestimmung der tatsächlich aufgenommenen Dosen widmen. 
Die Durchführung der PM10-Messung zielte stets auf eine hohe Qualität der Messwerte. Elen 
et al. (2013) schlagen vor, den Einfluss des momentanen Messzeitraums und den vereinzelt 
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auftretender Messspitzen zu reduzieren, da die Messergebnisse sonst nicht über einen länge-
ren Untersuchungszeitraum repräsentativ sind. Dazu sind zum einen die Messwerte um die 
städtische Hintergrundbelastung zu bereinigen, da sich die Ergebnisse der einzelnen Messtage 
dadurch besser miteinander vergleichen lassen. Die um die Hintergrundbelastung reduzierten 
PM10-Werte spiegeln dann den Einfluss des lokalen Verkehrs und anderer Schadstoffquellen 
besser wieder und senken den Einfluss der Hintergrundbelastung auf das Messergebnis (Elen 
et al., 2013). Diese Arbeit konzentriert sich auf die Schadstoffbelastung, der Nutzer des Stra-
ßenverkehrs tatsächlich ausgesetzt sind. Dementsprechend ist der Anteil des Straßenverkehrs 
an der Schadstoffbelastung in dieser Arbeit zweitrangig, sodass eine Reduktion der Ergebnisse 
um die Hintergrundbelastung nicht zielführend ist. Mit Ausnahme der entsprechenden Kapitel
zum Einfluss der Hintergrundbelastung (4.3.3), der Meteorologie (4.3.3) und zur Vergleich-
barkeit der zeitlichen Variabilität (4.3.5) wird diese daher nicht weiter berücksichtigt.
Zum anderen ist ein Untersuchungsdesign zu wählen, dass die wiederholte Durchführung von 
Messungen beinhaltet. Die Aggregation von Daten erlaubt die Glättung anormaler Messspit-
zen und liefert beständigere Ergebnisse (Elen et al., 2013). Zudem sind wiederholte Messun-
gen unerlässlich, um Messwerte temporär oder räumlich zusammenzufassen. Dazu wurden 
mit Ausnahme der Messung vom 23.06.2016 an jedem Messtag mindestens vier Messrunden 
hintereinander befahren. Damit können die Daten räumlich und zeitlich statistisch ausgewertet 
werden und ergeben ein genaueres Bild der Luftqualität (Elen et al., 2013). Zusätzlich wurden 
die Messdaten des mobilen PM10-Monitorings hinsichtlich der gravimetrischen Feinstaubwer-
te der  Luftmessstation Dresden Bergstraße kalibriert.
Neben den aggregierten Daten werden auch die einzelnen Messrunden bezüglich auftretender 
Spitzen untersucht. Denn obwohl diese über einen längeren Untersuchungszeitraum für die 
befahrene Strecke nicht zwingend repräsentativ sind, sieht sich der Radfahrer doch immer 
wieder solchen Spitzen ausgesetzt. 
Grundsätzlich ist festzuhalten, dass die Ergebnisse dieser Arbeit auf einem stark limitierten 
Datensatz beruhen. Die Messungen wurden an fünf Werktagen im Zeitraum von einer Woche 
im Juni 2016 durchgeführt. Obwohl die Messungen mit großer Sorgfalt durchgeführt wurden, 
gelten die gezogenen Schlüsse daher lediglich für den untersuchten Zeitraum und die befahre-
ne Strecke und sind aufgrund ihres geringen Umfangs von insgesamt 15 Messrunden nicht auf 
andere Zeiträume und Strecken übertragbar. Zudem war es nicht möglich, die verschiedenen 
Wirkungsfaktoren während der Wiederholung der Messungen konstant zu halten. Ein Einfluss 
weiterer Faktoren außer dem im jeweiligen Kapitel betrachteten kann daher nicht ausge-
schlossen werden. Die Ergebnisse dieser Arbeiten stellen daher vielmehr den Ausgangspunkt 
für weitere Forschung dar, die es zur Aufgabe hat, mithilfe umfangreicherer Stichproben sta-
tistisch zu prüfen, inwieweit sich die induktiv gewonnen Ergebnisse räumlich und zeitlich
verallgemeinerbar sind.
Die Zuordnung der PM10-Werte zu den GPS-Daten in Excel und QGIS erfolgte über den Zeit-
stempel. Die Gültigkeit dieses Ansatzes setzt die Synchronizität der Zeitstempel der Messge-
räte für PM10 und GPS zu Beginn der Messung voraus. Diese konnte nach Beendigung des 
Messzeitraums jedoch nur bedingt nachträglich angepasst werden. Die Trennung der Mess-
werte nach Straßenrand und Hintergrund erfolgt in Kapitel 4.3.1 manuell über den Zeitstem-
pel des GPS-Tracks. Zudem wurde der Startzeitpunkt der Hintergrundbelastung optisch aus 
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den GPS-Daten abgelesen, sodass die Abgrenzung zwischen den beiden Messteilen unscharf 
ist und um einige wenige Sekunden variiert. 
Die zeitbezogene Synchronisation zwischen den GPS- und PM10-Daten mittels des Videoma-
terials wird dadurch erschwert, dass die Peak-Ursache-Beziehungen nicht immer eindeutig 
hergestellt werden können. Aufgrund von Abweichungen im Zeitstempel und teilweise un-
vollständigem Filmmaterial erfolgt die Synchronisation der PM10-Werte  mit den Videodatei-
en in Dashware manuell anhand offensichtlicher Peakverursacher. Werden solche offensichtli-
che Verursacher nicht gefunden, gestaltet sich die Synchronisation teils sehr ungenau. Ver-
steckte Emittenten lassen sich nicht erkennen, da die exakte Synchronizität zwischen Peak 
und Videomaterial nicht gewährleitet ist. Gleichzeitig lassen sich große Feinstaubmengen in 
der Luft, z.B. durch Aufwirbelung des Untergrundmaterials im Mittelteil der Münchener Stra-
ße, in den Videoaufzeichnungen nicht erkennen.
Die Zuordnung der Messwerte zu den einzelnen, linear dargestellten Straßenabschnitten der 
Road-Shape-Datei erfolgt durch die Bildung von Puffern um die Linien. Um möglichst viele 
Datenpunkte innerhalb der so gebildeten Polygone zu erfassen, wurden die Puffer sehr groß-
zügig gewählt. Dadurch können Straßenpolygone überlappen, sodass einzelne Messpunkte in 
verschiedenen Polygonen berücksichtigt werden. Trotz des großzügigen Puffers werden nicht 
alle Messpunkte einer Messrunde erfasst, da die GPS-Daten teilweise stark von der eigentli-
chen Messstrecke abweichen (Abbildung 34). 
Abbildung 34: Nicht in Polygon erfasste Messpunkte auf der Bamberger Straße (Bsp. Messung 1) (Eigene Dar-
stellung)
Die in der Shape-Datei „Road“ hinterlegten Straßenabschnitte sind teilweise sehr kurz. Die 
Mittelwerte dieser Abschnitte werden in diesen Teilen aus nur sehr wenigen Messwerten ge-
bildet. Auftretende Spitzen werden daher unzureichend geglättet und zeigen ein anderes Bild 
als der übergeordnete Streckenabschnitt (Abbildung 35).
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Abbildung 35: Beispiel für kurze, unzureichend geglättete Streckenabschnitte (Bsp. Messung 1) (Eigene Darstel-
lung)
Obwohl sich bereits eine zunehmende Anzahl an Studien mit dem mobilen Schadstoffmonito-
ring befasst, lassen sich die Ergebnisse dieser Feldstudie aufgrund von Unterschieden in der 
Messmethodik, dem Untersuchungsdesign und fehlenden Qualitätsstandards nur unzureichend 




Die gesundheitsschädliche Wirkung unreiner Luft ist Gegenstand unzähliger Studien und 
wurde bereits hinreichend nachgewiesen. Der Straßenverkehr ist dabei eine der wesentlichsten 
Schadstoffquellen, denen der Mensch im Alltag ausgesetzt ist (Dons et al., 2012; Duci et al., 
2003; Karanasiou et al., 2014; Kaur et al., 2007). Aufgrund der Vielzahl an Einflussfaktoren 
lassen sich diese jedoch nur schwer charakterisieren (Bigazzi & Figliozzi, 2014; Kaur et al., 
2007). Insbesondere über die individuelle Belastung des einzelnen Verkehrsteilnehmers ist nur 
wenig bekannt (Farrar et al., 2001). Ziel dieser Arbeit war es, die Schadstoffbelastung von 
Nutzern des Straßenverkehrs vertiefend abzubilden. Dazu wurde zunächst der aktuelle For-
schungsstand mit der Methodik des Literaturreviews aufbereitet. Im Anschluss an diesen 
Überblick wurde sich auf die PM10-Belastung von Radfahrern konzentriert, die mithilfe eines 
mobilen Messgeräts im Hauptstraßennetz der Stadt Dresden bestimmt und ausgewertet wurde.
Im Rahmen des Literaturreviews wurden insgesamt 50 wissenschaftliche Studien analysiert. 
Dabei wurde der Fokus auf solche Studien gelegt, die den Vergleich verschiedener Verkehrs-
mittelnutzer bezüglich ihrer Schadstoffexposition empirisch durchführte. Über 90 % der aus-
gewählten Literatur wurde nach der Jahrtausendwende veröffentlicht. In den Jahren davor 
fand die Nutzerbelastung durch Verkehrsemissionen nur wenig Beachtung in der wissen-
schaftlichen Literatur. Der Großteil der Studien bezieht sich auf den Untersuchungsraum Eu-
ropa oder aber auf Metropolen des asiatischen Raums, deren Immissionssituation aufgrund 
des starken Verkehrsaufkommens besonders interessant ist. Je nach Untersuchungsraum wer-
den ganz verschiedene Verkehrsmittel für die Schadstoffmessungen ausgewählt. Die in der Li-
teratur am häufigsten aufgegriffenen Verkehrsmittel sind die konventionellen Straßenver-
kehrsmittel Pkw, Bus und Taxi sowie Fußgänger und Radfahrer. Der klassische Bus als insge-
samt populärster Vertreter des Straßenverkehrs führt mit 45 Studien das Ranking an, gefolgt 
von Pkw und Taxi, die zusammen in 43 Aufsätzen behandelt werden.19 Die aktiven Beförde-
rungsarten Radfahren und Zufußgehen sind mit jeweils über 20 Aufsätzen präsent. Ein umfas-
sendes Verständnis gerade dieser umweltfreundlichen Fortbewegungsarten ist nötig, um ihre 
Nutzung im Sinne von Nachhaltigkeitsbemühungen zu fördern (Kaur et al., 2007).
Die jeweiligen Verkehrsmittel werden insbesondere hinsichtlich ihrer Exposition mit den 
Luftschadstoffen PMx, CO und VOC untersucht. Während des Reviews entstanden neben ei-
ner Schadstoff-Verkehrsmittel-Matrix (Tabelle 14) auch tabellarische Übersichten, die die 
Messergebnisse der einzelnen Studien miteinander vergleichen (Tabelle 15 bis Tabelle 24). 
Dabei zeigt sich, dass nicht nur ganz verschiedene Verkehrsmittel und Luftschadstoffe thema-
tisiert werden, sondern dass sich die Arbeiten auch hinsichtlich der verwendeten Methodik 
deutlich voneinander unterscheiden. Je nach Ansatz definiert sich die Schadstoffbelastung als 
die massenmäßige Konzentration des Stoffs in der Luft (Bigazzi & Figliozzi, 2014) oder als 
die tatsächlich im Körper aufgenommene bzw. abgelagerte Schadstoffmenge (Huang, Deng, 
Wu, & Guo, 2012).
Grundsätzlich lässt sich festhalten, dass Radfahrer einer geringeren PM- und BC-
Konzentration ausgesetzt sind als sie innerhalb von Pkws vorgefunden wird (Adams et al., 
2002; Boogaard et al., 2009; de Nazelle et al., 2012). Die Schadstoffkonzentration in Fahr-
19 Unter Einbeziehung der Sonderformen Minibus und Oberleitungsbus ergeben sich insgesamt 50 Aufsätze.
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zeugen variiert jedoch stark mit dem Verkehrsaufkommen, der Geschwindigkeit und der Art 
der Belüftung (Klimaanlage, offene Fenster…). Entsprechend ist es besonders in stark belas-
teten Innenstädten wichtig, dass Verkehrsaufkommen zu senken sowie modernere und emissi-
onsärmere Fahrzeugflotten in den Städten anzustreben (Karanasiou et al., 2014). Unter Be-
rücksichtigung der Inhalationsdosis kann sich die Reihenfolge der Verkehrsmittel hinsichtlich 
ihrer Belastung durch diese Luftschadstoffe verändern (Int Panis et al., 2010; Karanasiou et 
al., 2014; McNabola, Broderick, & L. W. Gill, 2008; Ramos et al., 2016; Zuurbier et al., 
2010). 
Obwohl sich viele Studien mit dem Vergleich der Verkehrsmittel bezüglich der Immissions-
exposition auseinandersetzen, widersprechen sich ihre Ergebnisse je nach Schadstoff regel-
mäßig hinsichtlich der Reihenfolge der Verkehrsmittel oder auch grundsätzlich bezüglich der
Signifikanz der Verkehrsmittelwahl (Adams, Nieuwenhuijsen, Colvile, et al., 2001; Adams et 
al., 2002; Boogaard et al., 2009; de Nazelle et al., 2012; Dons et al., 2012; Int Panis et al., 
2010; Kaur et al., 2007; Kingham et al., 2013, 1998; Knibbs et al., 2011; McNabola, Bro-
derick, & L. W. Gill, 2008; Quiros et al., 2013; Ragettli et al., 2013; Yu et al., 2012). Ursache 
dafür sind die zahlreichen Einflussfaktoren, die sich von Arbeit zu Arbeit unterscheiden und 
eine Vergleichbarkeit der Messergebnisse stark erschweren. Die untersuchten Einflussfaktoren 
reichen von den Verkehrsmitteln über das Verkehrsverhalten, das Verkehrsaufkommen, den 
Abstand zum Verkehr, die Wetterbedingungen, die Art der Belüftung bis hin zu der Kraftstoff-
art. Obwohl die Zahl der Studien zum Thema steigt, mangelt es den Messmethoden an einem 
strengen Qualitätsstandard sowie einer ausführlichen Dokumentation der Messbedingungen
(El-Fadel & Abi-Esber, 2009; Han & Naeher, 2006; Kaur et al., 2007). Eine Verallgemeine-
rung und Vergleichbarkeit der Forschungsergebnisse untereinander ist damit bislang nicht ge-
währleistet. Bigazzi & Figliozzi (2014) geben zudem zu bedenken, dass es nicht reicht, die 
Messungen für die Verkehrsmittel auf einer ähnlichen Route durchzuführen. Vielmehr sollte 
berücksichtigt werden, dass beispielsweise Radfahrer nähere Ziele für die Erledigung ihrer 
Einkäufe bevorzugen als Autofahrer oder auch vom MIV weiter entfernte Routen für ihre 
Fahrten wählen.
Die in den Studien untersuchten Gebiete weisen aufgrund der unterschiedlichen geografischen 
Lagen eine jeweils individuelle Charakteristik bezüglich der Verkehrssituation und weiterer 
Randbedingungen auf. Ergebnisse lassen sich daher nicht ohne weiteres auf andere Untersu-
chungsräume übertragen (Adams, Nieuwenhuijsen, Colvile, et al., 2001; Kaur et al., 2007). 
Um ein Bild über die Immissionsbelastung von Verkehrsteilnehmern in einer deutschen Stadt 
zu gewinnen, wurden daher mit einem mobilen Messgerät Messungen für den Luftschadstoff 
PM10 durchgeführt. Diese Messungen ergeben die Konzentrationen, denen ein Radfahrer wäh-
rend seiner Fahrten im Dresdner Straßennetz ausgesetzt ist. Dabei wird deutlich, dass die 
Schadstoffkonzentration nicht nur von Studie zu Studie stark variiert. Die gemessenen Kon-
zentrationen unterscheiden sich sowohl räumlich innerhalb einer Messstrecke als auch zeitlich 
im Laufe des Tages.20 Dieses Ergebnis deckt sich mit einer Vielzahl weiterer Arbeiten (Berg-
hmans et al., 2009; Elen et al., 2013; Int Panis et al., 2010; Nyhan et al., 2014; Peters et al., 
2014; Zuurbier et al., 2010). Die durchschnittliche PM10-Konzentration des morgendlichen 
Berufsverkehrs ist infolge des starken Verkehrsaufkommens beispielsweise mehr als doppelt 
20 Andere zeitliche Variationen wurden im Rahmen dieser Arbeit nicht betrachtet.
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so hoch wie am Nachmittag. Bei der Untersuchung der Hintergrundbelastung übertraf die 
Standardabweichung den dazugehörigen Mittelwert in fünf von 15 Messungen (Tabelle 8). In 
der Gesamtbetrachtung der Strecken stehen die Standardabweichungen den gemessenen Mit-
telwerten in Verhältnissen von bis zu 115 % gegenüber (Messung 6).
Die in den Messungen erhobenen Datenpunkte reichen von 3 μg/m3 bis hin zu 721 μg/m3, die 
in unmittelbarer Nähe zu vorbeifahrendem Schwerverkehr gemessen wurden. Auch wenn Si-
tuationen mit einer PM10-Konzentration größer 100 μg/m
3 nur etwa 1 % der Datenpunkte 
ausmachen, so kann diese kurzzeitige, jedoch sehr hohe Belastung bereits gesundheitliche 
Schäden nach sich ziehen. Die durchschnittlich größten PM10-Werte fanden sich in Überein-
stimmung mit den Ergebnissen von Morawska et al. (2008) an verkehrsreichen Straßen sowie 
während des morgendlichen Berufsverkehrs. Demnach ist es für Radfahrer hinsichtlich der 
Schadstoffbelastung sinnvoll, bei der Routenwahl insbesondere morgens Straßen des Neben-
netzes zu bevorzugen.
Abschließend lässt sich festhalten, dass die Betrachtung der Luftqualität von hoher Wichtig-
keit ist. Sie bildet die wissenschaftliche Grundlage, um Grenzwertüberschreitungen aufzuspü-
ren, Gegenmaßnahmen zu erarbeiten und diese auf ihre Wirksamkeit zu kontrollieren (Berg-
hmans et al., 2009; El-Fadel & Abi-Esber, 2009; Han & Naeher, 2006). Die Werte stationärer
Messeinrichtungen geben dabei ein nur unzureichend genaues Bild über die Immissionen, de-
nen die Nutzer des Straßenverkehrs ausgesetzt sind (Chan & Wu, 1993; Gulliver & Briggs, 
2004; Potchter et al., 2014; Tsai et al., 2008; Violante et al., 2006). Stattdessen stellen mobile 
Messinstrumente geeignetere Werkzeuge dar, um die persönliche Belastung von Verkehrsteil-
nehmern räumlich und zeitlich nachzuvollziehen und zu visualisieren. Ausgehend von der Vi-
sualisierung lassen sich auch die Ursachen von Immissions-Hot Spots erkennen (Berghmans 
et al., 2009; Elen et al., 2013). Um Arbeiten unterschiedlicher Untersuchungs- oder Zeiträume 
miteinander vergleichen zu können, werden standardisierte Messmethoden gefordert (El-
Fadel & Abi-Esber, 2009). Zusätzlich muss die Wirkung der einzelnen Einflussfaktoren nach-
vollziehbar dokumentiert werden (Knibbs et al., 2011).
Neben der Schadstoffkonzentration muss der Fokus der Forschung zwingend mehr auf die In-
halationsdosis gerichtet werden, da die gesundheitsschädliche Belastung insbesondere von der 
aufgenommenen Schadstoffmenge abhängt. Die gesundheitlichen Folgen lang- aber auch 
kurzfristiger Exposition verdienen gleichfalls mehr Aufmerksamkeit, da bereits infolge von 
vorbeifahrendem Schwerverkehr hohe Feinstaubkonzentrationen auftreten. 
Da sich die Ergebnisse einzelner Arbeiten nur schwer über andere lokale Gegebenheiten hin-
weg übertragen lassen, ist es zudem nötig, mehr Erhebungen in unterschiedlichen Regionen 
durchzuführen. Entsprechend geben die Messungen, die im Rahmen dieser Arbeit durchge-
führt wurden, nur einen Bruchteil der Feinstaubsituation in Dresden wieder. Weitere Messun-
gen für andere Strecken und Zeiträume sind nötig, um die Ergebnisse statistisch zu bestätigen 
oder widerlegen. Auch die Aufschlüsselung der Partikel nach ihrer Größe bleibt interessant, 
da die Messungen den Anteil kleinerer Partikelgrößen am PM10 nicht berücksichtigen.
Um den weitestgehend emissionsarmen Rad- und Fußverkehr weiter zu fördern und auszu-
bauen, ist es nötig, die Schadstoffbelastung dieser Verkehrsteilnehmer zu verstehen und quan-
tifizieren zu können. Nur dann sind Verkehrsplaner und Entscheidungsträger in der Lage, eine 
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Infrastruktur zu schaffen, die ihre Nutzer so wenig wie möglich gesundheitlich beeinträchtigt
(Int Panis et al., 2010; Kaur et al., 2007). Nichtsdestotrotz muss das übergeordnete Ziel die 
grundsätzliche Reduktion des Schadstoffgehalts in der Luft sein. Entsprechend muss weitere 
Forschung betrieben werden, die Möglichkeiten aufzeigt, wie die Emissionen von Luftschad-
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Abstract
Die gesundheitsschädliche Wirkung unreiner Luft ist Gegenstand unzähliger Studien und 
wurde bereits hinreichend nachgewiesen. Der Straßenverkehr ist dabei eine der wesentlichsten 
Schadstoffquellen, denen der Mensch im Alltag ausgesetzt ist. Ziel dieser Arbeit ist es, die 
Schadstoffbelastung von Nutzern des Straßenverkehrs vertiefend abzubilden. 
Im Rahmen eines Literaturreviews werden insgesamt 50 wissenschaftliche Studien analysiert. 
Obwohl sich viele Studien mit dem Vergleich der Verkehrsmittel bezüglich der Immissions-
exposition auseinandersetzen, widersprechen sich ihre Ergebnisse je nach Schadstoff regel-
mäßig hinsichtlich der Reihenfolge der Verkehrsmittel oder auch grundsätzlich bezüglich der 
Signifikanz der Verkehrsmittelwahl. Ursache dafür sind die zahlreichen Einflussfaktoren, die 
sich von Arbeit zu Arbeit unterscheiden und eine Vergleichbarkeit der Messergebnisse stark 
erschweren. Trotz einer steigenden Anzahl an Studien zum Thema mangelt es den Messme-
thoden an einem strengen Qualitätsstandard sowie einer ausführlichen Dokumentation der 
Messbedingungen. Eine Verallgemeinerung und Vergleichbarkeit der Forschungsergebnisse 
untereinander ist damit bislang nicht gewährleistet. 
Die Betrachtung der Luftqualität bildet die wissenschaftliche Grundlage, um Grenzwertüber-
schreitungen aufzuspüren, Gegenmaßnahmen zu erarbeiten und diese auf ihre Wirksamkeit zu 
kontrollieren. Die Werte stationärer Messeinrichtungen geben dabei ein nur unzureichend ge-
naues Bild über die Immissionen, denen die Nutzer des Straßenverkehrs ausgesetzt sind. Um 
ein realistischeres Bild über die Immissionsbelastung von Verkehrsteilnehmern zu gewinnen, 
wird mittels eines mobilen Messgeräts die PM10-Belastung für Radfahrer in Teilen des Dresd-
ner Straßennetzes bestimmt. Dabei wird deutlich, dass die gemessene Schadstoffkonzentration 
sowohl räumlich innerhalb einer Messstrecke als auch zeitlich im Laufe des Tages variiert.
Um den weitestgehend emissionsarmen Rad- und Fußverkehr weiter zu fördern und auszu-
bauen, ist es nötig, die Schadstoffbelastung dieser Verkehrsteilnehmer noch besser zu verste-
hen und quantifizieren zu können. Nur dann sind Verkehrsplaner und Entscheidungsträger in 
der Lage, eine Infrastruktur zu schaffen, die ihre Nutzer so wenig wie möglich gesundheitlich 
beeinträchtigt.
Schlagwörter: Straßenverkehr; Radfahrer; Luftschadstoffe; Feinstaub; PM10; Immissionen; 
Monitoring
